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La correcta gestió del sòl és fonamental per a la protecció d’aquest vector ambiental que 
serveix de suport a bona part de les activitats de la societat actual i constitueix un actor 
important en els cicles biogeoquímics globals. La contaminació per elements traça i els riscs 
per a la salut humana i els ecosistemes, derivats de la presència d’aquests en el sòl, és un 
problema ambiental de consideració important. En aquest aspecte, nombroses agències i 
administracions, ja han començat a implementar polítiques de protecció basades en els 
anomenats Criteris de Qualitat del Sòl (CQS), els quals estableixen uns valors llindar que 
defineixen els límits de concentració en el sòl per a la presa de decisions.  
 
Degut als diferents processos de descomposició de la roca mare, els elements traça es troben 
de forma natural en el sòl. L’enorme variabilitat d’aquest vector, juntament amb la influència de 
la geologia subjacent implica que, abans de l’establiment de CQS, és necessàri conèixer la 
concentració de fons d’elements traça en el sòls de cada regió. 
 
Les metodologies d’anàlisi de risc són una eina molt important per a l’establiment de CQS. A 
partir de la definició d’un escenari representatiu i mitjançant un model d’exposició de la població 
d’estudi, les eines d’anàlisi de risc son capaces de definir la dosi rebuda. Aquestes 
metodologies ténen en en compte les característiques toxicològiques i l’exposició de la població 
d’estudi a cada compost o element i estableixen els valors llindar per sota del qual el risc 
associat a la presència de contaminants en el sòl és assumible.  
 
No obstant això, aquests càlculs requereixen un coneixement exhaustiu de la toxicitat de les 
substàncies i la seva mobilitat entre els diferents compartiments ambientals. Els elements traça 
presents en el sòl poden ser transportats fins a les aigües subterrànies, un compartiment 
ambiental molt més sensible i al qual la població està molt més exposada. És per aquesta raó 
que és de vital importància conèixer els mecanismes que regulen la mobilitat de contaminants 
en el sistema sòl aigua i l’obtenció de models que prediguin aquesta mobilitat de forma correcta 
en les diferents condicions ambientals que poden tenir lloc a la natura.  
 
En una primera part, aquesta tesi s’ha centrat en el càlcul dels nivells de fons d’elements traça 
en sòls de Catalunya com a etapa prèvia a l’establiment de CQS. Mitjançant eines SIG, s’ha 
dissenyat una campanya de mostreig per obtenir mostres de sòls naturals representatives de la 
totalitat del territori. L’anàlisi per ICP-MS i el posterior tractament estadístic de les dades, han 
permès el càlcul dels valors de fons i referència per a 17 elements traça en sòls de Catalunya. 
També s’ha estudiat la relació amb la geologia subjacent, així com l’efecte de l’ús del sòl.  
 
Seguidament, s’ha estudiat la mobilitat d’antimoni en sòls carbonàtics naturals adoptant 




estudiat la capacitat de retenció d’antimoni d’aquests sòls i s’han desenvolupat models empírics 
per a la predicció de la seva mobilitat.  
 
Aplicant l’aproximació d’additivitat de components, s’han estudiat els mecanismes que 
controlen la retenció d’antimoni i seleni en òxi-hidròxids de ferro. A partir d’experiments batch 
amb goetita i hematita naturals s’ha verificat l’aplicabilitat diferents mecanismes químics 
proposats a la literatura per a la complexació de selenit i selenat en aquestes dues fases 
minerals. En el cas de l’antimoni, s’ha estudiat l’efecte de la temperatura, la força iònica i el pH 
sobre la capacitat de sorció de la goetita sintètica i s’ha proposat un mecanisme de 
complexació superficial.  
 
En l’últim apartat s’apliquen les metodologies d’anàlisi de risc per calcular la concentració 
màxima d’elements traça admissible en el sòl. S’han definit escenaris d’exposició que han 
permès quantificar el risc associat a la presència d’elements traça en el sòl i s’ha calculat la 
concentració màxima admissible per a les diferents vies d’exposició.  
 
Finalment, a partir dels resultats obtinguts en els capítols anteriors, s’ha estudiat l’aplicabilitat 
de l’aproximació de l’additivitat de components i composició generalitzada per a la predicció de 
la mobilitat de contaminants. Utilitzant codis de transport geoquímic, s’ha definit un model 
conceptual per estudiar els efectes sobre el càlcul del risc associat a la presència de 




An adequate management of the soil system is essential in order to protect this media where 
current society develops most of its activities and which acts as a main actor in the global 
biogeochemical cycles. Trace element pollution and its associated risk for the human health and 
ecosystems is a concerning environmental problem. In this framework, numerous enviromental 
agencies and governments have already developed protection policies based in what is called 
Soil Quality Guidelines (SQG) and establishing treshold values which define concentration limits 
for decision taking. 
 
Trace elements are naturally occurring in soil due to parent material descomposition. The huge 
variability that soil shows, together with influence of the underlying geology, makes regional 
background values development a necessary step prior to SQG definition. 
    
Risk assessment methodologies configure a fundamental tool for the SQG establishment. 
Based in the definition of representative scenarios and using an exposure model, risk 
assessment tools are capable of calculating the received dose. These methodologies take into 




calculate the treshold values below which the risk associated to the presence of trace elements 
in soils is acceptable. 
 
However, these calculations require and exhaustive knowledge of the subtances toxicity and 
mobility between each environmental compartment. Trace elements in soil can be transported 
to groundwater, a more vulnerable media to which population is more exposed. For this reason, 
it is crucial to understand the mechanisms involved in pollutants mobility in the soil-water 
system and the development of models capable of predict this mobility within the naturally 
occuring environmental conditions.  
 
In the first part, this thesis has focused in the definition of the background levels of trace 
elements in soils of Catalunya as a previous stage to the SQG establishment. Natural soil 
samples representative of the whole region have been obtained by means of sampling 
campaign designed with GIS tools. ICP-MS analysis and subsequent statistical treatment of the 
data allowed to calculate background and reference values for 17 trace elements in catalan 
soils. Relationship with underlying geology and soil use influence have also been investigated.   
 
Antimony mobility in natural carbonaceous soils has also been studied using the generalized 
composition approach. Batch and column experiments allowed to investigate the retention 
capacity of these soils and the development of empirical models for prediction purposes.  
 
Using the component additivity approach, retention mechanisms that control antimony and 
selenium in iron oxi-hydroxides have also been studied. Batch experiments with natural goethite 
and hematite provided evidences of the applicabilty of previously purposed mechanisms for 
selenite and selenate complexation to synthetic minerals to natural materials. The effect of 
temperature, ionic strenght and pH in the interaction between goethite and antimony has been 
studied. A surface complexation mechanism for this interaction has also been proposed.   
 
In the last chapter, risk analysis tools are used to compute the maximum acceptable trace 
element concentration in soils for human health. Exposure scenarios have been defined in order 
to quantify the risk associated to the presence of trace elements in soils. Finally, the applicability 
of the component additivity and generalized composition approach for the prediction of 
pollutants mobility have been studied. Using geochemical transport codes, a conceptual model 





1 - Introducció 
1.1 El medi ambient i l’evolució tecnològica 
 
La tecnologia és un concepte ampli que es refereix al coneixement i utilització d’eines i destreses per 
part d’una espècie, i com afecta en la seva habilitat per controlar i adaptar-se al medi ambient. En la 
societat humana és la conseqüència de la ciència i l’enginyeria, tot i que diversos avenços tecnològics 
precedeixen ambdós conceptes. Tot i que han passat 200,000 anys des de la utilització de les 
primeres eines de pedra, ha estat en els dos últims segles i, concretament en les últimes dècades, on 
s’han desenvolupat les eines amb més capacitat d’adaptar el medi a la condició humana. 
 
Alguns sociòlegs opinen que una de les mesures per jutjar l’evolució cultural, és el grau de control i 
aprofitament de l’energia. En aquest sentit, el consum d’energia a nivell global s’ha gairebé triplicat en 
















Figura 1-1. Evolució del consum d’energia a nivell global en els últims 40 anys. Font:: [1] 
 
Considerant el gràfic anterior i tenint en compte que alguns autors estimen que la nostra civilització és 
capaç d’aprofitar el 70% dels 1.7·1017 W de potència disponibles a la Terra [2], podem fer-nos una 
idea de la capacitat que ha adquirit la societat humana per transformar el medi en el que viu.  
 
Però aquesta capacitat de transformació sovint s’ha utilitzat sense tenir en compte les seves 
conseqüències. El terme desenvolupament sostenibile, definit com “el desenvolupament que satisfà 
les necessitats del present sense comprometre la capacitat de les generacions futures a satisfer les 
seves pròpies necessitats”, no apareix fins al 1987 [3] i, fins molt recentment, la societat no ha sigut 




Les generacions futures hauran de lluitar contra problemes a nivell global tals com el canvi climàtic, la 
deforestació, l’esgotament dels recursos naturals o la pèrdua de biodiversitat, tot i tenint en compte 
que aquests són conseqüència del desenvolupament de només una petita part de la població 
mundial, i que cada cop hi ha més països en vies de desenvoupament que adopten el mateix model 
no sostenible. 
 
En el marc de la Unió Europea, el sisè Programa d’Accions Ambientals identifica quatre àrees 
prioritàries d’actuació: canvi climàtic, natura i biodiversitat, medi ambient i salut i recursos naturals i 
residus [4]. Per assolir aquests objectius, el Programa defineix el desenvolupament de 7 estratègies 
temàtiques que cobreixen els camps de: aire, prevenció de residus i reciclatge, medi marí, sòl, 
pesticides, recursos naturals i medi urbà.  
 
Aquestes estratègies temàtiques es podríen identificar com els elements clau d’actuació per assolir el 
desenvolupament sostenible de la societat actual. Tot i que s’han fet grans avenços per entendre els 
processos ambientals, és evident que hi ha una manca de coneixement de com l’activitat humana 
interacciona amb el medi ambient i que és necessari estudiar l’impacte de la societat actual en 
l’entorn per equilibrar el creixement econòmic i el desenvolupament sostenible.  
 
1.2 El sòl 
 
El sòl es defineix com la capa superfícial de l’escorça terrestre i cobreix, aproximadament, el 30% de 
la superfície planetària. Està format per partícules minerals, matèria orgànica, aigua, aire i organismes 
vius. És un medi extremadament complex que conforma la interfíce entre l’aigua, l’aire i la terra. El sòl 
també és un recurs no renovable que duu a terme nombroses funcions vitals: producció, 
emmagatzemament i transformació d’aliments i d’altres substàncies de vital importància pels equilibris 
biogeoquímics globals de l’aigua, el carboni i el nitrogen.  
 
El sòl és un medi molt heterogèni. L’Organització per a l’Agricultura i l’Alimentació de les Nacions 
Unides (FAO) classifica el sòl en 30 grups i 121 subgrups [5] (Figura 1-2). La variabilitat en les seves 







Figura 1-2. Distribució mundial dels principals grups dominants de sòls. Font: World Reference Base for Soil Resources (WRB). 
 
La formació del sòl, o pedogènesi, és l’efecte combinat dels processos físics, químics, biològics i 
antropogènics al medi rocós original que deriven en la formació dels horitzons el sòl. La composició 
del sòl es deu, principalment, a  aportacions provinents de la roca mare, és a dir, de la litologia que ha 
originat el sòl. No obstant això, el sòl també és receptor directe de les emissions i abocaments de les 
activitats d’origen antròpic.  
 
Són precisament el gran nombre i diversitat d’aquests processos de formació, juntament amb els 
llargs períodes a través dels quals ténen lloc els canvis, els culpables de la gran diversitat en la 
composició i estructura dels sòls. Tot i això, aquests processos també aporten una estabilitat 
relativament elevada a aquest vector ambiental si el comparem amb l’aigua o l’atmòsfera.  
 
El sòl és un element ambiental esencial per la vida. Entre les seves funcions principals cal destacar:  
 
- Emplaçament de la biodiversitat dels ecosistemes terretres 
- Emmagatzemament i transformació dels fluxes globals d’aigua i gasos 
- Suport físic per a l’agricultura i la silvicultura 
- Funcions culturals i econòmiques per a tot tipus d’activitats, incloent l’habitatge, el transport, 
l’extracció de matèries primeres minerals i la seva contribució al paisatge.  
 
El fet que la societat actual desenvolupi la major part d’activitats en el sòl implica que aquest estigui 
sotmès a una gran pressió antropogènica. La incorrecta gestió del sòl impedeix que el realitzi 
correctament les seves funcions i serveis a la societat i ecosistemes. Això resulta en pèrdua de 
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fertilitat, carboni retingut, biodiversitat, capacitat de retenció d’aigua, trencament dels cicles de gasos i 
nutrients i reducció en la capacitat de degradació de contaminants. La degradació del sòl influeix 
directament en la qualitat de l’aigua i l’aire, la biodiversitat i el canvi climàtic però també té 
conseqüències directes sobre la salut i amenaça la producció i seguretat dels aliments. 
 
La majoria de processos de degradació del sòl ténen lloc a totes les escales: local, regional i, fins i tot, 
continental. La desertificació i la contaminació, suposen les principals amenaces per al funcionament 
del sòl. Aproximadament el 12% de la superfície d’Europa esta subjecte a l’erosió, un 45% dels sòls 
europeus ténen un baix contingut en matèria orgànica i el nombre d’emplaçaments contaminats a la 
Unió Europea s’estima en 3.5 milions [6]. La base de dades de Cobertura Terrestre Corine mostra 
canvis significants en els úsos del sòl a Europa. Entre el 1990 i el 2000, almenys el 2.8% de la 
superfície d’Europa va patir un canvi d’ús, incloent un creixement significatiu de les àrees urbanes [7].  
 
Degut a les limitades dades existents, és dificil extrapolar les tendències actuals a un futur. Tot i això, 
les activitats que causen les amenaçes sobre el sòl mostren una tendència creixent. El canvi climàtic, 
en forma d’increment en les temperatures i fenòmens meteorològics extrems, accelera les emissions 
de gasos d’efecte hivernacle emmagatzemats al sòl i accelera amenaces com l’erosió, la salinització i 
el decaïment en el contingut de matèria orgànica.  
 
Un gran nombre d’evidències mostren que la majoria dels costos associats a la degradació del sòl no 
són causa dels usuaris immediats sinó de la societat en general i per intèrprets allunyats de la 
localització del problema. És, per tant, molt important la creació de normatives i regulacions per a la 
protecció del sòl, similars a les ja existents per a d’altres vectors ambientals com poden ser l’aigua o 
l’aire.  
 
1.3 Composició del sòl 
 
Tot i que la composició dels sòls és molt variada i canvia en funció dels factors ambientals, la fase 
sòlida inorgànica sol constituïr-ne la part més important. Propietats de la fase inorgànica tals com el 
tamany, l’àrea superficial i la càrrega afecten de forma notable els equilibris i cinètiques dels 
processos que ténen lloc al sól.  
 
Aquests components inclouen minerals primaris i secundaris. Els minerals primaris són aquells que 
no han estat alterats químicament des de la seva deposició i cristal·lització. Es troben principalment 
en la fracció sorrenca del sòl (de 2 a 0.05 mm de diàmetre) i en els llims (de 0.05 a 0.002 mm de 





Entre els minerals primàris més comuns hi ha el quars (SiO2) i els feldespats. Aquests últims es 
poden dividir en dos grans grups, els feldespats alcalins amb composicions que varien de KAlSi3O8 
fins a NaAlSi3O8, i les plagioclases que varien de NaAlSi3O8 fins a CaAl2Si2O8.  
 
Altres minerals primaris que es troben en els sòl en menor quantitats són els piroxens, miques, 
anfiboles i olivines. Els piroxens i les anfiboles són minerals ferromagnèsics amb esctructures d’una i 
dues cadenes de tetraedres de silici enllaçats. Les olivines són neosilicats on el Mg2+ i el Fe2+ es 
troben coordinats octaèdricament amb àtoms d’O. 
 
Els minerals secundàris són aquells que resulten de la meteorització dels minerals primaris, ja sigui 
per l’alteració de l’estructura o per reprecipitació de minerals prèviament dissolts. Tot i que la 
composició és molt variable, els minerals secundaris més comuns són aluminosilicats com la kaolinita 
o la montmorillonita, òxids com la gibbsita, la goetita i la birnesita, materials amorfes com la imogolita i 
l’al·lòfana, sulfurs i carbonats.  
 
Els aluminosilicats argilosos són agrupacions de capes tetraèdriques i octaèdriques de composició 
molt variable (Figura 1-3). Els minerals argilosos secundaris juguen un paper fonamental en tots les 
reaccions que ténen lloc al sòl.  
 
 
Figura 1-3. Nomenclatura i estructura dels filosilicats. Font:: [9]. 
 
D’altra banda, els òxids d’alumini, manganès i ferro juguen un paper molt important en la química dels 
sòls. Tot i que no es troben en grans quantitats, tenen efectes significatius sobre processos com la 
sorció i l’equilibri redox ja que presenten àrees superficials molt elevades i una gran reactivitat.  El 
terme òxids es refereix al hidròxids, oxi-hidròxids i òxids metàl·lics i engloba un grup de minerals 
omnipresents que es poden trobar en forma de cristalls, recobriments de fil·losilicats i substàncies 




Finalment, els principals carbonats que es troben al sòl són la calcita (CaCO3), magnesita (MgCO3), 
dolomita (CaMg(CO3)2), i anquerita ((Ca,Fe,Mg)2(CO3)2), i entre els sulfats cal destacar el guix 
CaSO4·2H2O. [9]. 
 
De forma similar, la matèria orgànica del sòl juga un paper molt important en els processos químics 
que hi ténen lloc. Tot i això, amb l’excepció d’alguns casos concrets, no es coneix amb profunditat la 
seva estructura. La seva abundància varia entre el 0.5% en sòls minerals fins al 100 en sòls orgànics 
(histosòls) i està composta dels compostos organics excloent els teixits vegetals i animals, els 
productes de la seva descomposició parcial i la biomassa.  
 
En general, la quantitat de matèria orgànica d’un sòl depèn del temps, el clima, la vegetació, el 
material mare i la topografia. Els seus efectes en les propietats del sòl van des d’afavorir la retenció 
d’aigua, facilitar-ne l’escalfament, intercanvi de gasos, estabilitzar l’estructura, incrementar la 
permeabilitat, afavorir la disponibilitat de nutrients, tamponar el pH, retenció de pesticides, etc. 
 
El components de la matèria orgànica es poden dividir entre substàncies húmiques i substàncies no 
húmiques. Les últimes són fàcilment degradades pels microorganismes del sòl i només hi perduren 
un curt període de temps. Són els carbohidrats, proteïnes, pèptids, aminoàcids, greixos, ceres i àcids 
de baix pes mol·lecular. El sòl, i en concret la seva part orgànica, juga un paper important en el cicle 
del carboni. És important destacar que el total del carboni emmagatzemat en el sòl, és 3.2 cops 
superior al present a l’atmosfera i 4.4 al biològic.  
 
Les substàncies húmiques es defineixen com les substàncies orgàniques naturals, d’origen biològic, 
heterogènies, d’alt pes mol·lecular i refractants [10]. Són amorfes, parcialment aromàtiques i no 
presenten característiques físiques i químiques associades amb compostos orgànics concrets. Es 
divideixen, segons la seva solubilitat en àcids o bases, en àcid húmic (soluble en aigua), àcid fúlvic 
(soluble en dissolucions bàsiques) i humina (insoluble en aigua) [11]. 
 
La càrrega superfical de les substàncies húmiques és més gran que la de les argiles. És per això que 
el rol que juga en la reteció d’ions és important. Els seu punt de càrrega zero (PZC) cau al voltant de 
pH 3 i en condicions naturals la seva superfície sol estar carregada negativament.  Deixant de banda 
que té una gran influència sobre la capacitat de bescanvi catiònic, la matèria orgànica d’un sòl influeix 
significativament amb en la capacitat de tamponament d’aquest. La matèria orgànica del sòl també 
juga un paper molt important en la mobilitat de contaminants en sòls i aigües ja que hi pot tenir lloc un 
gran nombre de reaccions, tant amb elements traça com amb compostos orgànics.   
 
Aquesta enorme diversitat en la composició del sòl implica que els mecanismes químics que regulen 
la mobilitat de contaminants siguin nombrosos i complexes. Cada espècie present a la fase aquosa 
pot reaccionar de forma diferent amb cadascuna de les fases inorgàniques i orgàniques del sòl. Al 




sovint, es presenten de forma combinada. Tot i això, el coneixement del comportament dels 
contaminants en el sòl és de vital importància per a la correcta gestió d’aquest compartiment 
ambiental. 
1.4 La contaminació del sòl  
 
Alguns autors defineixen de forma genèrica la contaminació com “la presència de substàncies 
perjudicials en el medi” [12]. En general se sol distingir entre contaminació difosa i contaminació 
puntual. La contaminació puntual es relaciona amb extensions relativament petites de terreny, en 
ocasions fortament contaminades, on, freqüentment, els contaminants mostren un patró de distribució 
espacial bastant heterogèni. La contaminació difosa, per contra, ocupa àrees més extenses i 
habitualment s’associa a concentracions més baixes de contaminants, que solen estar distribuïts de 
forma relativament homogènia. Les fonts de contaminació solen ser múltiples i inclouen activitats 
naturals i antropogèniques tals com les activitats agriculturals, industrials, urbanes, constructives i 
extractives.  
Sovint, la contaminació del sòl s’associa a la contaminació de les aigües, un vector ambiental molt 
més sensible. El sòl és actor molt important en el cicle de l’aigua ja que és el receptor de les 
precipitacions continentals i està en permament equilibri amb les aigües subterrànies. També és 
receptor d’un gran nombre de contaminants que poden afectar les aigües subterrànies. Entre aquests 
cal destacar nutrients, metalls pesants, compostos orgànics, àcids inorgànics i radionúclids. Les fonts 
d’aquests contaminants inclouen fertilitzants, pesticides, deposició àcida i residus agriculturals, 
urbans, indústrials i radioactius.  
Els nutrients vegetals, per exemple, són essencials per al creixement de les plantes, però en 
concentracions excessives poden causar eutrofització de les aigües, degradant-ne la qualitat i 
promovent el creixement d’espècies problemàtiques. En concentracions elevades, també poden 
suposar un risc per a la salut humana. Les principals fonts de nutrients en el medi són els fertilitzants 
orgànics, els fems animals, l’aplicació de biosòlids, els sistemes sèptics i els residus municipals. La 
utilització de fertilitzants de nitrogen, per exemple, ha augmentat als EE.UU 6 cops respectivament, 


















Figura 1-4. Evolució de la utilització de Fertilitzants als EE.UU. 1960-2006. Font: Economic Research Service. US Department 
of Agriculture . 
D’altra banda, les substàncies pesticides, emprades tradicionalment per al control de plagues, han 
anat ampliant el seu rang d’aplicació des de la seva aparició al segle XIX. Tot i que els beneficis que 
han aportat, incrementant la producció dels conreus a costos raonables, són inqüestionables, a 
mesura que el seu ús ha anat augmentant, la preocupació social per la seva presència en aigües i 
sòls i els efectes sobre la salut també ho ha fet. Episodis com el del DDT han posat en evidència els 
riscs associats a la utilitació d’aquest tipus de substàncies que acaben presents en espècies no 
objectiu, aire, aigua, sòl i aliments. 
Alguns pesticides són resistents als processos de degradació natural, romanent al medi natural durant 
anys. Indrets remots del planeta, lluny de qualsevol font de contaminació, presenten concentracions 
elevades de substàncies pesticides, posant de manifest la manca de coneixement del comportament 
en el medi d’aquests compostos [13]. 
En el sòl, els pesticides en disminueixen la biodiversitat i la seva qualitatl. La disminució de matèria 
orgànica afecta la capacitat de retenció d’aigua del sòl que, al mateix temps, acaba afectant a la 
productivitat a llarg termini. La matèria orgànica juga també un paper important en la migració de 
contaminants de manera que, una disminució en el contingut d’aquesta també incrementa la quantitat 
de pesticida que abandonarà la zona d’aplicació. 
Els efectes de la pluja àcida en plantes, aigua i sòls també ha estat objecte de preocupació. La pluja 
àcida apareix com a conseqüència de la crema de combustibles fòssils que genera diòxid de sofre 
(SO2) i òxids de nitrogen (NOx). Aquests compostos es combinen amb l’aigua i d’altres materials a 
l’atmosfera i produeixen àcids nítric i sulfúric, que retornen al sòl en forma de precipitació. Les 
conseqüències d’aquesta precipitació àcida són nombroses i inclouen l’eutrofització de les costes, la 





Finalment, els elements traça poden presentar-se al sòl de forma natural com a resultat dels diferents 
processos de descomposició de la roca mare. No obstant això, les activitats de caràcter antròpic 
solen ser una font important d’elements traça al sòl, modificant les concentracions naturals d’aquests i 
podent alterar el cicle vital dels organismes vius (Figura 1-5). És per això que es fa necessària, de la 
mateixa manera que en el cas de l’atmosfera i la hidrosfera, la protecció i conservació del sòl. 
 
 
Figura 1-5. Interaccions entre la superfície i l'aigua subterrània, contribucions atmosfèriques, activitats humanes, 
característiques del paisatge i impactes dels contaminants en els recursos hídrics. Adaptat de [14]. 
 
1.5 Els criteris de qualitat del sòl. Metodologies d’anàlisi de risc. 
 
Moltes agències mediambientals d’arreu del món han estat desenvolupant marcs legislatius per a la 
correcta gestió i protecció del sòl. Els criteris de qualitat del sòl (CQS) engloben tot un seguit de 
definicions tals com per exemple, valors crítics, valors d’acció, valors de precaució o criteris de 
protecció del sòl, destinats a la identificació dels sòls contaminats i a la presa de decisions en la seva 
gestió. Sovint, aquests valors es defineixen mitjançant metodologies d’anàlisi de risc derivades 
d’estudis toxicològics. Aquestes metodologies calculen les concentracions límit de diferents 
compostos i elements traça en els sòls per a la protecció dels ecosistemes i la salut de les persones. 
Les fonts de contaminació puntual 
poden traçar-se a punts específics de 
descàrrega d’aigües residuals i factories. 
La contaminació atmosfèrica s’escampa a 
través del paisatge i sovint es considerada la 
major font no puntual de contaminació. Les 
substàncies poden ser transportades molt lluny 




contaminants a través de 
les aigües superficials 
Els peixos i d’altres organismes aquatics 
pateixen els efectes de la 
bioacumulació   
Les aigües subterrànies són una de les principals fonts d’aigua potable. La infiltració al sòl 
arrossega substàncies perilloses com els adobs i els pesticides. L’aigua es mou a través 
dels aqüífers i, eventualment aflora a la superfície en llacs, estuaris i rius. Tot i que es usual 
pensar que l’aigua subterrània i la superficial són dos recursos separats, la realitat és que 










Taula 1-1 - Exemples de criteris de qualitat del sòl establerts a diferents països i regions [15] 
Nivells de protecció Criteri d'acceptabilitat del risc 
País 
SH EC AS ALT Tipus 1 Tipus 2 Tipus 3 
Catalunya X inclosos en SH inclosos en SH  CPQS   
Madrid X    NGRS   
Pais Basc X X   VIE-B  VIE-C 
Països Baixos X X X sediments TV IL IV 
Itàlia X Inclosos en  AS X    LCA 
Alemanya X X X  TV  AV 
Dinamarca X X X  SQC/ESQC  COC 
Finlandia X X X  TV  IV 




GV   
Regne Unit X X guia  SGV   
Quebec X X X  Niveau B, C   
Canadà X X X   SQG  
Australia X X X   IL  





Tipus 1. Nivell per sota del qual el risc és acceptable, sense certesa de risc en nivells superiors 
Tipus 2. Nivell per sota del qual el risc és acceptable, amb elevada certesa de risc en nivells superiors 
Tipus 3. Nivell sobre el qual hi ha total certesa de risc per l’ús especificat. Requereix accions correctores 
 
El càlcul dels diferents valors llindar va lligat a metodologies d’anàlisi de risc que ténen en compte les 
característiques toxicològiques i l’exposició de la població d’estudi a cada compost o element. 
D'aquesta manera, els estudis d'anàlisi del risc, quantifiquen, a partir d'una base científica, les 
conseqüències negatives sobre la població objectiu mitjançant un procés de tres etapes: anàlisi dels 
efectes, anàlisi de l’exposició i caracterització del risc.   
 
En el sentit clàssic, el risc es defineix com la probabilitat de patir un dany. Si el resultat advers és 
mesurable, el risc es pot quantificar multiplicant la severitat del dany per la probabilitat de que aquest 
tingui lloc. Per calcular els criteris de qualitat del sòl per a elements traça, en primer lloc s’identifica, a 
partir de la literatura disponible, els efectes negatius de cada element sobre la salut humana. Els 
paràmetres toxicològics, que fonamentalment s’extrapolen a l’ésser humà a partir d’experiments amb 
animals, classifiquen els efectes de les substàncies en dos grups en funció dels seus efectes sobre la 
salut: sistèmics i cancerígens. En el cas dels efectes sistèmics, la relació dosi-resposta associada a 
aquest tipus de substàncies es caracteritza per un llindar per sota del qual no s’observen efectes 
adversos i que defineix una dosi de referència. En el cas de les substàncies cancerígenes, el risc es 
proporcional als anomenats factor de potència i no existeixen valors llindar, el risc sempre és superior 
a zero si s’entra en contacte amb la substància tòxica. 
 
En la segona etapa, es defineix un model conceptual representatiu de l’exposició a la qual està 
sotmesa la població del territori. En aquest apartat es defineix el receptor, la magnitud, freqüència, 




contaminació fins al receptor, es defineixen uns factors de transferència i exposició que deriven en 
una dosi d’exposició. 
 
Finalment es quantifica el risc en funció de la toxicitat de l’element. En el cas d’efectes sistèmics es 
calcula la concentració en el sòl que deriva en una dosi igual a la dosi per sota de la qual no 
s’observen efectes adversos. En el cas de risc cancerígen, es calcula la concentració al sòl que 
implica un risc predefinit. La integració dels valors obtinguts per a cada via d’exposició permet obtenir 
els valors màxims admissibles en sòl per a cada element traça. Finalment, l’aplicació de refinaments 
que ténen en compte factors com els escenaris més sensibles, els valors de fons, la legislació 
aplicable, etc., deriva en els valors llindar que defineixen els criteris de qualitat del sòl.  
 
No obstant això, aquesta metodologia d'anàlisi requereix un coneixement exhaustiu de la toxicitat de 
les substàncies i la seva mobilitat entre els diferents compartiments ambientals. Deixant de banda, 
que la forma o espècie en què es presenta un element traça en el medi pot fer variar notablement 
l'impacte d'aquest sobre les persones o els ecosistemes, el desconeixement dels diferents processos 
que controlen el destí dels contaminants a la biosfera comporta la utilització de models simplificats 
d’equilibri i transport de contaminants.  
 
A l'estat espanyol, l'aparició del Real Decret 9/2005 constitueix un punt d'inflexió a nivell estatal en 
regulació de la presència de contaminants en el sòl [16]. El document defineix el marc legal per a 
l’establiment de CQS (anomenats nivells genèrics de referència) per a elements traça específics per a 
cada Comunitat Autònoma. En aquest sentit, la comunitat autònoma de Madrid [17] i el Païs Basc [18] 
han estat pioners a l'hora d'implementar polítiques de conservació del sòl a partir d'estudis sobre la 
distribució geoespacial de contaminants i fa anys que disposen de criteris de qualitat del sòl.  
 
D’altra banda, Catalunya disposa d’uns criteris provisionals de la qualitat del sòl (CPQS) 
desenvolupats a partir d’un estudi sobre valors de fons d’elements traça en zones industrials [19]. Tot 
i que durant anys han esdevingut l’únic marc de referència tècnic, l’aparició del Real Decret 9/2005 
implica l’actualització d’aquests valors per incloure’ls dins del marc legal que defineix.  
 
1.6 Els elements traça 
 
Un element traça és un element present, en materials naturals, en una concentració inferior al 0.1% 
[9]. La definició d’element traça és genèrica i inclou diversos grups de substàncies tals com els 
metalls pesants, els metal·loides, micronutrients, etc.  
Els úsos als quals la societat actual destina els elements traça són molt diversos i van des de la 
indústria dels pesticides fins a la fabricació de plàstics, passant per la producció d’aliatges, pintures, 
pesticides, components electrònics, recobriments, etc. Aquest fet, juntament amb lla ubiquitat dels 
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elements traça a la natura, afavoreix que les fonts d’emissió també estiguin àmpliament 
diversificades: la crema dels combustibles fòssils, la producció de metalls, la producció d’acer, els 
fertilitzants, etc.  
Tot i que els metalls han esdevingut un grup de contaminants important, ha estat durant les últimes 
dècades que s’han reconegut com a toxines potencialment perilloses. Va ser durant els anys 60 que 
van aparèixer les malalties de Minamata (enverinament per metil mercuri) i itai-itai (enverinament per 
cadmi), els primers casos de malalties causades per metalls pesants [20].  
Posteriorment, s’han anat descobrint nombroses fonts d’elements traça que poden afectar 
negativament el medi natural i la salut humana. Per exemple, molt alarmant és la gran extensió que 
cobreix la contaminació per arsènic al sud d’Àsia, on s’estima que més de 20 milions d’habitants de 
Bangladesh beuen aigua contaminada. En aquest cas, l’arsènic, d’orígen natural, apareix a partir la 
dissolució reductora de oxi-hidròxids de Fe rics en arsènic i passa a les aigües subterrànies, on hi ha 
milers de pous excavats per subministrar aigua a la població [21].  
O bé l’accident d’Aznalcóllar, on el trencament d’una bassa de retenció de llots de concentrats 
resultants de l’explotació minera, van alliberar al medi natural diversos hm3 de llots amb un alt 
contingut de zinc, plom, arsènic, coure, antimoni, cobalt, tal·li, bismut, cadmi, plata, mercuri i seleni 
(Taula 1-2) [22]. 
Taula 1-2. Concentració d’elements traça en el vessament d’Anznalcóllar 













Els elements traça van viatjar a través del Guadiamar fins al riu Guadalquivir que els va transportar 
fins al Parc Nacional de Doñana on el seu impacte en el medi perdurarà durant dècades [23,24]. 
S’han fet grans avenços en el coneixement de la biogeoquímica ambiental, els efectes biològics i els 
riscos associats amb elements traça en les dues últimes dècades. La comunitat científica ha aportat 
molta informació sobre aspectes com les fonts, les concentracions en compartiments ambientals i 
biota, l’especiació, la bioacumulació, l’exposició i els riscos, la toxicologia, l’ecotoxicologia o el 
transport i destí dels elements traça.  
Tot i això, encara hi ha molts buits de coneixement per omplir. El comportament a nivell mol·lecular o 
a les interfícies entre compartiments ambientals, o bé els processos que en regulen l’atenuació 





La creixent demanda i producció de metalls als països desenvolupats i en vies de desenvolupament, 
dóna una idea de la probabilitat de contaminació. Un element traça pot entrar en contacte amb zones 
vulnerables del medi natural des del moment de la seva extracció fins que s’exhaureix el seu ús i 
esdevé un residu.  
Mentre que les fonts dominants d’origen natural es redueixen a  les roques i els minerals, les fonts 
d’orígen antropogènic d’elements traça en el medi natural són molt diverses. L’agricultura (fertilitzants, 
pesticides, adobs, etc.), la indústria metal·lúrgica (mineria, foneria, acabats, etc.), la producció 
d’energia (p.e. gasolines, fabricació de bateries, centrals elèctriques), la indústria microelectrònica, 
etc. Els contaminants poden ser alliberats, en funció de la indústria, en forma gasosa, partículada, 
aquosa o sòlida.  
Nriagu i Pacyna, en un article que ha esdevingut referència en l’estudi dels elements traça en 
sistemes naturals [25], van estimar els factors d’emissió d’elements traça de diferents indústries a 
l’atmosfera (Taula 1-2). 
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Taula 1-3. Factors d’emissió d’elements traça a l’atmosfera per a activitats antropogèniques [25]. 
Font Unitats As Cd Cr Cu Hg Mo Ni 
Combustió carbó         
producció elèctrica μg·MJ-1 15-100 5-25 80-500 60-200 10-35 15-150 90-600 
domèstica i industrial g·t-1 0.2-2.10 0.1-0.5 1.7-12 1.4-5 0.8-3 0.4-2.5 2-15 
Combustió petroli         
producció elèctrica μg·MJ-1 1-5 4-30 15-100 600-400  10-70 60-2500 
domèstica i industrial g·t-1 0.02-0.2 0.05-0.2 1-5 0.5-30  0.3-1.5 20-80 
Producció pirometal·lúrgica         
mineria 5-10 0.1-0.5  20-100   100 
Pb 200-400 10-50  60-80 2-40  85 
Cu-Ni 1000-1500 200-400  
1700-
3600   900 
Zn-Cd 
g·t-1 metall 
50-150 200-1000  50-150 8-45   
Producció metàl·lica 
secundària g·t
-1 residu 0.5-3.5 2.5-4  5-150    
Producció d’acer i ferro g·t-1 acer 0.5-3.5 0.04-0.4 4-40 0.2-0.4   0.05-10 
Incineració    0.7-7     
Residus municipals 1.1-2.8 0.4-10 50-150 7-14 1-15  0.7-3 
Fangs residuals g·t
-1 residu 5-10 1-12  10-60 5-20  10-50 
Fertilitzants de fosfat g·t
-1 
fertilitzant  0.5-2  1-5   1-5 
Producció Ciment g·t-1 ciment 0.2-1 0.01-0.6 1-2    0.1-1 
Combustió fusta g·t-1 fusta 0.1-0.5 0.1-0.3  1-2 0.1-0.5  1-3 
Font Unitats Pb Sb Se Sn Tl V Zn 
Combustió carbó         
producció elèctrica μg·MJ-1 50-300 10-50 7-50 10-50 10-40 20-300 70-500 
domèstica i industrial g·t-1 1-10 0.1-1.5 0.8-2 0.1-1 0.5-1 1-10 1.5-12 
Combustió petroli         
producció elèctrica μg·MJ-1 40-300  6-50 60-400  1200-9000 30-220 
domèstica i industrial g·t-1 2-6  0.3-1.5 0.8-10  60-200 1-7 
Producció pirometal·lúrgica         
mineria 500-1000 1-10 1-2.5    50-100 
Pb 3000-8000 50-100 10-50    50-120 









-1 residu 50-800 1-5 1.5    300-1600 
Producció d’acer i ferro g·t-1 acer 1.5-20 0.005-0.1 
0.001-
0.003   0.1-2  
Incineració         
Residus municipals 10-20 3-6 0.2-0.5 1-10   20-60 
Fangs residuals g·t
-1 residu 80-100 5-20 1-10 5-20  3-20 50-150 
Fertilitzants de fosfat g·t
-1 
fertilitzant 0.4-2  
0.003-
0.009  3-6  10-50 
Producció Ciment g·t-1 ciment 0.02-16      2-20 
Combustió fusta g·t-1 fusta 2-5      2-20 
 
Com es pot observar, les principals fonts d’elements traça d’origen antropogènic són la utilització de 
combustibles fòssils i la indústria metal·lúrgica.  
 
Generalment, l’impacte de les emissions sol confinar-se a zones relativament properes a la font de 
contaminació. Per exemple, estudis a la península de Kola (Rússia), on tradicionalment ha existit una 
forta indústria de processat de Cu i Ni, demostren que la deposició de metalls pesants procedents de 
foneries es limita a 100-200 km al voltant de la font d’emissió [26,27].  Tot i això, especialment en el 
cas dels metal·loides volàtils com el Se, Hg, As i Sb, els contaminants poden ser transportats en 





El fet que l’ús dels elements traça estigui molt extès i la gran majoria de les indústries els utilitzin en 
alguna part dels processos productius (Taula 1-4), juntament amb la presència d’aquestes 
substàncies de forma natural en el medi, dóna lloc a complexes fluxes ambientals.  
 
Taula 1-4. Fonts, úsos, producció i espècies majoritàries d’elements traça a la natura. Fonts: [20,29] 





majoritàries a la 
natura 
As 
Arsenits i arsenats metàl·lics, menes 
sulfúriques (arsenopirita), arsenita 
(HAsO2), gasos volcànics i fonts 
geotermals 
Aliatges, conservants fusta, munició, 






Be Beril (Be3Al2Si6O16), fenacita (Be2SiO4) 
Electròncia, automoció, 
telecomunicacions, lasers, microones, 
radars, aliatges, aeronàutica, indústria 
nuclear. 
327 Aliatges de Be, Be metàl·lic, Be(OH)2 
Cd Menes de zinc, coure, carbonats i sulfurs. Electrodeposició, bateries, pigments, plàstics, aliatges, electrodomèstics 18,621 
Cd2+, hal·lurs, òxids i 
cianurs. 
Co Menes de niquel i coure, smaltita ((Co,Ni)As2-2.5), cobaltita ((Co,Fe)AsS) 
Aliatges, indústria aeroespacial, acers 
inoxidables, electrodeposició, imans, 
catalitzadors, pintures, plastics 
18,000 Co
2+, carbonats, òxids, 
hidròxids i sulfurs.  
Cr Cromita (FeCr2O4), òxid de crom (Cr2O3) 
Acers, al·leacions, recobriments, 
pigments, catalitzadors, refineries, 
foneries. 
3,770,000 
Cr metàl·lic, òxids, 
complexes amb lligands 
orgànics i inorgànics 
Cu Metàl·lic, sulfur de coure (CuS2), calcopirita (CuFeS2), bornita (Cu5FeS4) 
Indústria elèctrica, canonades, 
pigments, aliatges, monedes, 
pesticides 
9,988,000 
Cu metàl·lic, òxids, 
complexes húmics, 
aliatges, Cu2+ 
Hg Metàl·lic, cinabri (HgS) 
Producció de sosa i clor, processat 
d’or, bateries, odontologia, 




hal·lurs i òxids, H2+, 
Hg22+, Hg0 
Mo Molibdenita (MoS2), vulfenita (PbMoO4) 
Aliatges, catalitzadors, agents anti-
corrosió, retardants, lubricants, 
pigments, fertilitzants 
119,000 Òxids, sulfurs.  
Ni Minerals ferromagnèsics, niquelina (NiAs), pentlandita ((Fe,Ni)9S8) 
Aliatges, electrodeposició, bateries, 
pigments, catalitzadors i cintes 
magnètiques 
1,013,000 Ni metàl·lic, Ni
2+, 
amines i aliatges 
Pb Galena (PbS) Bateries, additiu carburants, pigments, plàstics, munició, aliatges, canonades. 2,629,000 
Pb metàl·lic, òxids, 
carbonats, complexes 
aniònics. 
Sb Stibnita (Sb2S3), valentinita (Sb2O3), cervantita (Sb2O4) 
Aliatges, bateries, pintures, 
ceràmiques, semi-conductors, 
munició, retardants, medicines, 
pesticida 
119,000 Sb
3+ i Sb5+, òxids i 
hal·lurs 
Sn Cassiterita (SnO2), estanita (Cu2FeSnS4) Acers, aliatges, plagicides, odontologia, estabilitzant, pintures 189,000 
Sn2+, òxids, compostos 
orgànics 
Se Lliure (Se
0), ferroselita (FeSe2), claustalita 
(PbSe) 
Vidres, galvanitzats, semi-conductors, 
agricultura, pigments, vulcanitzats. 2,310 
Òxids (oxoanions), 
complexes orgànics 
Tl Menes de Cu i Pb Aliatges, termòmetres, electrònica, vidres 30 
Hal·lurs, complexes 
amb CN- 
V Patrionita (VS4), vanadinita (Pb5(VO4)3Cl), carnotita (K2(UO2)2(VO4)2.3H2O). Producció d’acer, aliatges catalitzador.  32,300 
òxids (VO3-, VO2+), 
hidròxids. 
Zn Esfalerita (ZnS), esmitsonita (ZnSO4) 
Galvanitzats, aleacions, pigments, 
compostos químics, pintures, vidres, 
plàstics, pesticides, lubricants. 
6,791,000 Zn metàl·lic, Zn
2+, òxids 
i carbonats, aliatges. 
 
Els contaminants de naturalesa orgànica presents en el sòl ténen el seu origen en accions 
antròpiques. En el cas dels elements traça, el seu origen geogènic no permet sempre afirmar que la 
seva presència en sòls vagi associada a processos de contaminació ja que són substàncies presents 
en el medi de forma natural. D’altra banda, les característiques geològiques i hidrològiques de cada 
regió, la gran varietat de formes d’especiació i el diferent grau de biodisponibilitat de cadascuna, 
juntament amb la presència natural dels elements traça en el sòl degut als diferents processos 
erosius i l'enorme variabilitat de les característiques d'aquest compartiment ambiental, en fan 
necessària una definició dels criteris de qualitat específica per cada regió.  
 
És per això que l'establiment de criteris de qualitat del sòl per elements traça és precedit per la 
definició de valors de fons o background de la regió, o valors de concentració natural. Tot i que hi ha 
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controvèrsia a l’hora de definir els valors de fons, una de les definicions més accpetades és 
“l'abundancia natural d'un element en un material en particular referida a una àrea o conjunt de dades 
en particular” [30].  
 
L’establiment d’aquests valors de fons implica, necessàriament, una quantificació de la concentració 
dels diferents elements traça en sòls no alterats. Tot i que, observant la Taula 1-4, és fa evident la 
impossibilitat d’excloure les fonts difoses de contaminació, sí que és possible determinar la 
concentració d’elements traça en indrets poc alterats de la zona d’estudi. 
 
1.7 La mobilitat de contaminants en el sòl 
 
A l’hora d’establir els CQS, és imprescindible conèixer els processos que governen el transport de 
contaminants en el medi. Tal i com es menciona anteriorment, l’estreta relació entre el sòl i les aigües 
subterrànies implica que la major part del risc associtat a la presència de contaminants en el sòl prové 
de la possible mobilitat del contaminant cap a compartiments ambientals més sensibles i als quals 
l’ésser humà està molt més exposat, com per exemple les aigües subterrànies. Una prova d’això són 
les restriccions que imposen les diferents normatives respecte el contingut d’elements traça d’aigües destinades 
al consum Taula 1-5. 
 
Taula 1-5. Valors màxims admissibles en aigua destinada a potabilització de diferents organismes i agències. Valors en μg·kg-1 
 EPA [31] EU [32] OMS [33] ESPANYA [34] 
As 10 10 10 50 
Be 4 - -  
Cd 5 5 3 5 
Co     
Cr 100 50 50 50 
Cu 1,300 2,000 2,000 50 
Hg 2 1 1 1 
Mo  - 70  
Ni  20 20  
Pb 15 10 10 50 
Sb  5 5  
Sn  - -  
Se 50 10 10 10 
Tl 2    
V     
Zn  3,000  3,000 
 
És per això que, a l’hora de calcular el risc associat a la presència de contaminants al sòl, cal 
entendre i quantificar els mecanismes que regulen la interacció d’aquest contaminant amb el sistema 
sòl-aigua per predir-ne la mobilitat i concentració a cada compartiment ambiental. Un clar exemple 
d’això és l’As. La gran dispersió que presenta aquest element traça en el medi i l’aparició de 
problemes associats a la seva presència en aigües destinades al consum humà, ha creat la 
necessitat d’entendre els fenòmens que en regulen la transferència i mobilitat entre els diferents 





La gran complexitat que presenta el sòl implica que la modelització del transport de contaminants en 
el sòl constitueix un camp de coneixement amb entitat pròpia. L’estudi dels processos que ténen lloc 
al sòl, tan a nivell macrosòpic com mol·lecular, ha estat el principal objectiu de l’anomenada química 
ambiental del sòl. El caràcter multidisciplinar d’aquesta branca de les ciències ambientals, l’han portat 
a estudiar els mecanismes d’interacció amb metalls, oxoanions, radionúclids, pesticides i d’altres 
compostos, l’efecte dels col·loides mòbils sobre el transport de contaminants, els efectes de la pluja 
àcida en els processos del sòl, els fenòmens d’oxidació-reducció que involucren contaminants 
orgànics i inorgànics, etc.  
 
 
Figura 1-6. Distribució de zones problemàtiques amb altes concentracions d’As en aigües subterrànies derivades de fonts 
geotermals i activitats mineres [35]. 
 
Hi ha un gran nombre de complexes reaccions químiques que poden tenir lloc al sòl. Aquestes 
reaccions interactuen entre elles a través de la solució del sòl. La solució del sòl es defineix com la 
fase líquida aquosa del sòl i el seus soluts i esta formada per una gran varitat d’espècies dels 
diferents ions presents. La Figura 1-7 representa esquemàticament les diferents reaccions d’equilibri 
que ténen lloc al sistema sòl-aigua. 
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Solució del sòl
Transport de soluts, evaporació
i escorrentia.
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Figura 1-7. Equilibris del sistema sòl-aigua [9]. 
 
D’entre aquestes, la sorció és un dels principals responsable de regular la mobilitat dels 
contaminants. La retenció d’espècies dissoltes a les fases sòlides pot retardar o minimitzar l’impacte 
d’un contaminant a les aigües subterrànies.  
 
1.8 Els fenòmens de sorció 
 
La sorció es defineix com l’acumulació d’una substància o material a la interfície entre la superfície 
sòlida i la solució que l’envolta. Es defineix com a adsorbat el material que s’acumula en una 
interfície, adsorbent la superfície sòlida on s’acumula l’adsorbat, i adsorptiu la mol·lècula o ió en 
solució que té la capacitat de ser adsorbit [9].  
 
La sorció, determina la quantitat de nutrients, metalls, pesticides i d’altres compostos orgànics 
retinguts a les superfícies dels sòls i, per tant, és un dels processos resposables de regular el 
transport de nutrients i contaminants en els sòls. L’adsorció es defineix com l’acumulació d’una 
substància o material a l’interfície entre la superfície d’un sòlid i la solució. L’adsorció de soluts inclou 
tan forces físiques (van der Waals i complexes electrostàtics d’esfera externa) com forces químiques 
resultants de l’interacció a distances curtes tals com els mecanismes d’intercanvi de lligands, enllaços 
covalents i enllaços per pont d’hidrogen. 
 
La literatura presenta nombrosos models empírics i mecanístics que ténen com a principal objectiu la 
descripció i predicció de les diferents reaccions de sorció que ténen lloc al sòl. Entre aquests, cal 
destacar els models de la isoterma de Freundlich i Langmuir. Ambdós són models genèrics derivats 




reacció, però que han estat àmpliament utilitzats en la literatura per descriure la mobilitat d’elements 
traça en sòls degut a la seva senzillesa [p.e. 36,37].  
 
Més descriptius són els models de complexació superficial. Quan la interacció d’un grup funcional 
superficial amb una ió o mol·lècula present a la solució esdevé una entitat mol·lecular estable, aquest 
s’anomena complexe superficial. Hi ha un gran nombre de models utilitzats per descriure els 
fenòmens d’adsorció que poden tenir lloc en el sistema sòl-solució i la literatura referida a aquests 
models és nombrosa [8,38-41].  
 
Aquests models consideren la càrrega superfícial desenvolupada a la superfície del sòlid i descriuen 
la distribució d’aquesta en la interfície solució-sòlid. El treball elèctric realitzat al moure ions al llarg de 
la zona d’influència de la càrrega adjacent a la interfície, afectarà l’activitat de les espècies prop de la 
superfície carregada, fet que ha de ser corregit a l’hora de calcular l’activitat de les diferents espècies 
en dissolució.  
 
Per superfícies inorgàniques, es considera que els grups de la superfície dels minerals són els 
principals responsables de la complexació dels ions presents en dissolució. Cal destacar els models 
de la capa difosa (DLM) [42], capacitància constant (CCM) [43], triple capa (TLM) [44], càrrega i 
potencial variable (VSC-VSP) [45], generalitzat de les dues capes [46], un-pK d'Stern [47] i de 
distribució de càrrega (CD-MUSIC) [48]. 
 
En el cas de superfícies orgàniques, la capacitat de retenir ions té el seu origen en la presència de 
diferents grups funcionals de les substàncies húmiques. Tot i la gran varietat de grups funcionals 
presents, s'atribueix l'acumulació de càrrega als àcids carboxílics i els àcids fenòlics.   
 
Els models utilitzats per descriure el comportament adsorptiu de les substàncies orgàniques del sòl es 
poden agrupar en dos grans grups. El primer assumeix una distribució discreta dels lligands o sites i 
el segon assumeix una distribució continua. Entre els models inclosos dins el primer grup podem 
destacar les diferents versions del model proposat per E. Tipping i M.A. Hurley (WHAM) [49] o 
l'anomenat Stockholm Humic Model (SHM) [50]. Dins del segon grup cal citar el model competitiu 
d'adsorció no-ideal (NICA) de Benedetti i d'altres [51]. 
 
Tot i això, l’enorme complexitat del sòl dificulta l’aplicació d’aquests models per a la predicció de la 
interacció entre les fases sòlides i les diferents espècies en dissolució. L’aplicació d’un model de 
complexació superficial suposa identificar la composició mineralògica dels sòls, controlar l’especiació 
a la fase aquosa i obtenir els paràmetres específics dels diferents models per a cada reacció. A la 
pràctica no es consideren totes les reaccions implicades i se sòl aproximar la modelització 
considerant: (a) additivitat de components o (b) composició generalitzada [52]. 
 
 36
En la primera aproximació s’assumeix que la superfície del sòl està formada per diferents fases 
dominants, les propietats de les quals són conegudes. Un cop determinada l’abundància i la identitat 
de les fases principals, l’aplicació de models específics per descriure els balanços de masses permet 
descriure l’equilibri pel sistema solució-sòl i per cada fase en concret [p.e. 53,54,55].  
 
En la segona aproximació, s’assumeix que la composició superficial del sòl és massa complicada per 
ser quantificada en termes de contribucions individuals de cada fase a la sorció. Per això es descriu 
l’equilibri del sitema amb grups funcionals genèrics sense tenir en compte les fases individuals. En 
aquest cas, els paràmetres relacionats amb l’equilibri químic són, en general, determinats ajustant el 
model a les dades experimentals. Al ser calibrats amb dades experimentals procedents d’un sistema 
concret, els resultats d’aquest tipus d’estudis només són vàlids per als sistemes amb característiques 
molt concretes i no són extrapolables a l’estudi de sistemes amb característiques diferents [p.e. 
52,56,57].  
 
Tot i que la literatura presenta nombrosos estudis sobre els mecanismes que regulen els processos 
d’adsorció de derminats elements traça en les diferents fases del sòl, encara se’n desconeixen els 
mecanismes implicats en aquests processos per certs contaminants. Elements traça com el seleni o 
l’antimoni comencen a esdevenir problemàtics degut a l’augment de les seves emissions en els últims 
anys [22,58-62]. Tot i això, encara no es té un coneixement exhaustiu de la seva mobilitat en el sòl 




La present introducció posa de manifest la problemàtica associada a la contaminació del sòl i la 
necessitat d’establir normatives per a la seva protecció. Amb aquesta finalitat, els criteris de qualitat 
del sòl han esdevingut l’eina escollida per a les diferents agències i administracions governamentals 
per a la correcta gestió d’aquest compartiment ambiental. Utilitzant eines d’anàlisi de risc basades en 
estudis ecotoxicològics, s’estableixen els nivells màxims associats a un risc admissible per a la salut 
humana i els ecosistemes.  
 
En el cas dels elements traça, la seva presència en el sòl de forma natural obliga a l’establiment de 
valors de fons per determinar la seva concentració de base. L’establiment de valors màxims 
admissibles inferiors a la concentració de fons en el sòl, pot tenir conseqüències econòmiques 
importants i pot ser, fins i tot, perjudicial per al medi. 
 
D’altra banda, la interrelació dels diferents compartiments ambientals a través dels cicles 
biogeoquímics, implica que la contaminació del sòl pot afectar de forma directa a d’altres 
compartiments ambientals. Els elements traça presents al sòl són susceptibles de ser mobilitzats cap 




úsos als quals es destinen ambdós medis, el risc per a la salut humana associat a la presència 
d’elements traça a l’aigua és molt superior a l’associat a la presència de contaminants en el sòl ja que 
l’exposició és molt més elevada en el primer cas.  
 
Tot i això, es desconeixen els mecanismes químics que regulen la transferència d’elements traça com 
el Se i Sb entre aquests dos compartiments ambientals. Per a l’establiment de criteris de qualitat del 
sòl i la gestió d’episodis de contaminació, és imprescindible conèixer la mobilitat dels diferents 
contaminants sota l’àmpli ventall de condicions que poden tenir lloc a la natura. 
 
El present treball té com a principal objectiu l’establiment dels valors de fons d’elements traça en els 
sòls de Catalunya, destinats a la derivació de criteris de qualitat del sòl per a la protecció de la salut 
humana i els ecosistemes. De la mateixa manera, es pretén aportar evidències sobre els mecanismes 
que regulen la mobilitat de dos elements traça com són l’antimoni i seleni en el sistema sòl-aigua. El 
coneixement derivat dels estudis realitzats en el present treball, té com a objectiu servir de suport a la 
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2 - Elements traça en sòls de Catalunya. Valors de fons i referència i 
relació amb la geologia subjacent 
2.1 Introducció 
 
Des d’un punt de vista ambiental i de salut pública, el sòl ha estat objecte de nombrosos estudis ja 
que és el compartiment ambiental on les roques, l’aire, l’aigua i els organismes vius interaccionen. En 
aquest marc, el desenvolupament i estudi de nivells geoquímics de fons és un pas preliminar 
essencial per analitzar i monitoritzar l’estat del principal receptor de l’impacte de les activitats 
humanes.  
 
Segons la legislació referent a la protecció del sòl de la majoria de regions i països, la investigació del 
sòl potencialment contaminat segueix una aproximació per etapes que comença amb un estudi 
preliminar, seguit d’un estudi en profunditat i, finalment, les accions correctives [1]. En aquest marc 
legislatiu i administratiu, els criteris de qualitat del sòl (CQS) són valors llindar definits dins de la presa 
de decisions per a la correcta gestió i protecció del sòl. Ara bé, el fet que els elements traça siguin 
presents en el medi de forma natural l’establiment d’aquests CQS implica necessàriament el pas previ 
de la determinació dels nivells de fons.  
 
El terme “fons geoquímic”, esdevé una referència important amb l’increment de la consciència 
ambiental i amb un creixent nombre d’investigacions sobre el comportament dels contaminants en el 
medi. Des d’un punt de vista pràctic, també és important l’establiment de la frontera entre les 
concentracions presents en el sòl de forma natural, resultants de la descomposició del material mare i 
la seva presència com a conseqüència de les activitats d’origen antropogènic. El desenvolupament de 
metodologies per analitzar el risc associat a la presència de contaminants en el medi, juntament amb 
la creació de legislació específica destinada a la protecció dels diferents vectors ambientals, 
incrementa la necessitat de quantificar l’estat original del sòl prèvi a l’alteració produïda 
antropogènicament.  
 
La distribució d’elements traça en el sòl pot ser molt variable, tant en extensió com en profunditat. 
Principalment, això és conseqüència de la heterogeneïtat dels materials originals però també de 
l’acció de d’altres factors d’estat que controlen la seva formació com pot ser el clima, els organismes, 
la topografia i l’activitat humana [2]. Tot i que la composició química del sòl relativa a la de la geologia 
mare pot revelar diferències significatives com a resultat de la descomposició química, els sòls 
comparteixen nombroses característiques geoquímiques i mineralògiques amb els seus materials 
d’orígen. És d’esperar, doncs, que la composició de les mostres extretes de sòl reveli la variabilitat 
associada a la geologia local i, fins i tot, regional. 
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Ara bé, la definició i determinació del terme “fons geoquímic” no és evident. Una revisió dels 
nombrosos treballs presents a la literatura revela que no hi ha una definició clara ni acord sobre el seu 
càlcul [3,4]. Tot i que molts autors defineixen aquest concepte com la concentració d’elements traça 
en el sòl d’origen no natural, l’enorme variabilitat en la composició de la roca mare, intrínseca en la 
variabilitat geològica del territori, dificulta la determinació d’aquests valors de fons [4-6]. D’altra banda, 
l’impacte de l’activitat humana sobre el sòl no es limita a les zones més immediates al focus de 
contaminació. Efectivament, zones remotes del planeta, lluny de qualsevol font de contaminant, 
presenten notables enriquiments en contaminants d’orígen antropogènic [7-9], fet que dificulta 
enormement l’obtenció de mostres prístines per determinar la concentració original en el sòl.  
 
És per això que, sovint, s’assumeix un compromís pràctic a l’hora de definir els nivells de fons 
encarats a la derivació de CQS i aquests es determinen mitjançant l’aplicació de tècniques 
estadístiques que analitzen la variabilitat d’un conjunt de mostres procedents de zones 
presumiblement no influenciades per l’activitat humana  D’aquesta manera el terme valor de fons 
equival, des d’un punt de vista geoquímic, a l’absència d’anomalies [10]. I és en aquest punt on, 
necessàriament, s’ha d’incloure dins la pròpia definició de valors de fons la zona d’estudi objecte 
d’aquesta definició ja que valors “anormalment” elevats en una zona poden no ser-ho en una altra. 
Per exemple, la presència de mineralitzacions d’As i Sb en zones pirenaiques [11,12] implica una 
concentració més elevada d’aquests dos elements en sòls desenvolupats sobre determinades 
litologies respecte a d’altres zones del territori. 
 
La literatura presenta nombrosos estudis destinats al càlcul dels nivells de fons d’elements traça en 
sòls de determinats països i regions derivats a partir d’exhaustives campanyes de mostreig i anàlisi 
[13-16]. Pel què fa referència a l’estat espanyol, Miguel i col. [17] van determinar els nivells de fons en 
sòls de la Comunitat de Madrid de 11 elements traça a partir de 349 mostres de sòls que cobreixen 
tot el territori. Navas i Machín analitzen la distribució de 15 elements traça en 133 sòls procedents de 
llocs potencialment no contaminats i representatius de tota la comunitat d’Aragó [18]. Al Pais Basc, 
l’IHOBE (Societat Pública de Gestió Ambiental) publica un estudi sobre els nivells de fons d’elements 
traça a partir de 58 perfils de sòl representatius [19]. La Junta d’Andalusia també disposa d’un estudi 
del contingut d’elements traça en 750 mostres de sòls de la comunitat [20].  
 
Tot i que un gran nombre de regions pertanyents a països desenvolupats ja disposen de CQS [21], a 
Catalunya són pocs els estudis sobre els nivells de fons d’elements traça en sòls i cap deriva d’un 
mostreig sistemàtic representatiu de tota la variabilitat geològica i edafològica del país.  
 
Bech, en un estudi del 1993 [22], determina el contingut de 17 elements traça en 54 mostres 
superficials (<20 cm) de sòl provinents de la comarca del Bages i 20 mostres de la comarca del 
Tarragonès. Les mostres es van situar en zones visualment no alterades dins d’una cuadrícula de 5x5 
km. Els autors van determinar el contingut total de Ba, Ce, Cu, Ga, Mo, Ni, Pb, Sn , Sr, Th, V, Y, Zn i 
Zr dels sòls mitjançant fluorescència de raigs-X (XRF); Al, Ba, Cd, Cr, Cu, Fe, Mn, Ni, Pb, Sr, V i Zn 
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mitjançant extracció amb aigua règia i anàlisi per espectroscopia d’emissió mitjançant plasma acoblat 
inductivament (ICP-AES) i Al, Ba, Cd, Cr, Cu, Fe, Mn, Pb, Ni, Sr, V i Zn mitjançant extracció amb 
EDTA i posterior anàlisi per ICP-AES. L’estudi determina els valors de fons per cadascuna de les 
extraccions mitjançant els mètodes del límit superior i freqüències acumulades [23]. El primer 
consisteix en definir el valor de fons com el valor màxim observat i contrastar-lo amb dades 
bibliogràfiques.  El segon mètode discerneix entre les diferents poblacions a partir del punt d’inflexió 
de les gràfiques de probabilitat acumulada. Tot i que l’estudi es planteja de forma correcta, els valors 
de fons determinats no poden ser extrapolats a d’altres zones del territori que no siguin la zona 
d’estudi.  
 
Cortés i col. va realitzar un estudi el 1995 [24] del contingut d’elements traça en els diferents horitzons 
de mostres de sòls situades en zones no alterades de l’àmbit industrial de Catalunya. Els autors van 
analitzar la concentració extreta amb aigua règia i amb nitrat amònic de As, Cd, Co, Cr, Cu, Hg, Mo, 
Ni, Pb, Sn i Zn de 132 mostres. El mètode d’anàlisi utilitzat va ser l’espectrometria d’absorció atòmica 
(AAS). Tot i que les mostres recollides són representatives de bona part del territori, les zones més 
occidentals de Catalunya presenten molt poca densitat de mostres (Figura 2-1). 
 
Figura 2-1. Localització punts de mostreig de l’estudi de Cortés [24] sobre concentració de fons d’elements traça en sòls situats 
en l’àmbit industrial de Catalunya. 
 
Tobias presenta el 1997 un estudi de la concentració de Ba, Cr, Cu, Ni, Pb, V i Zn en 363 mostres 
superficials (<5 cm) de sòls del Baix Llobregat [25]. Les mostres incloïen zones teòricament lliures de 
contaminació i mostres situades al costat d’una planta de compostatge. Els autors determinen la 
concentració a les mostres mitjançant fluorescència de raig-X (XRF) i els nivells de fons mitjançant 
una variació de la tècnica de freqüències acumulades. Els autors analitzen en profunditat els resultats 
obtinguts en un article posterior [26].  
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Posteriorment, el mateix grup d’autors publica un estudi sobre la correlació entre la respiració del sòl 
(indicador de l’activitat microbiana) i el contingut d’elements traça. Els autors analitzen la concentració 
de Fe, Al, Mn, Zn, Cr, Ni, V, Cu, Cd i Pb de mostres provinents d’una zona boscosa i de la zona 
metropolitana propera a Barcelona mitjançant extracció amb aigua règia i ICP-AES.  
 
Finalment, el mateix equip d’investigadors, publica en 2005 un estudi sobre les concentracions de 
fons de Ba, Cd, Cu, Cr, Ni, Pb, Sr, V i Zn en 51 sòls dels municipis de Torrelles i Sant Climent al Baix 
Llobregat [27]. Els elements traça són extrets mitjançant aigua règia i analitzats per ICP-AES. Els 
autors defineixen un rang de nivells de fons a partir de la mitjana geomètrica i la desviació estàndart 
geomètrica.  
 
Tot i que el Geochemical Baseline Mapping Programme del Forum of European Geological Surveys 
(FOREGS) ja disposa de nivells de fons d’elements traça en el sòl per al conjunt d’Europa [28], 
l’establiment de CQS regulada pel Reial Decret 9/2005,  implica la definició de criteris i estàndards per 
a la declaració de sòls contaminats a partir de nivells de fons d’elements traça en sòls determinats a 
escala regional per cada comunitat autònoma.  
 
Tot i que els estudis realitzats sobre Catalunya fins a la data aporten una informació molt valuosa i 
original, no són representatius de la totalitat del territori. Deixant de banda l’estudi de Cortés i col., la 
majoria cobreixen una escala local de desenes de quilòmetres que no és representativa de la 
variabilitat geològica de Catalunya. A banda, les tècniques analítiques utilitzades, principalment AAS, 
no són suficientment precises ni sensibles per analitzar els nivells presents en el sòl de determinats 
elements (p.e. Se, Hg, U). Tampoc s’ha estudiat en profunditat, tal i com menciona el Reial Decret 




Tenint en compte les observacions anteriors, els objectius específics del treball realitzat en el present 
capítol són els següents:  
 
1) Determinar els nivells de fons d’ As, Be, Cd, Co, Cr, Cu, Hg, Mo, Ni, Pb, Sb, Sn, Se, Tl, U, V i Zn de 
sòls situats en zones potencialment no alterades mitjançant un mostreig semi-aleatòri que cobreixi la 
totalitat del territori català.  
 
2) Estudiar la variabilitat de la concentració dels anteriors elements traça en els sòls de diferents úsos 
del territori: naturals, urbans, industrials i agrícoles.  
 
3) Determinar qualitativament la disponibilitat i les fases associades a aquests elements traça en una 
selecció representativa de les mostres recollides.  
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4) Estudiar l’efecte de la variabilitat de la composició de la geologia subjacent sobre la concentració 
d’elements traça en els sòls estudiats 
 
2.3 Zona d’estudi 
 
Catalunya està situada a la part occidental de la Mediterrània i defineix la part nord-est de la 
Península Ibèrica. El territori català ocupa una àrea de 32.000 km2  amb, aproximadament, 7.000.000 
habitants i una intensa activitat industrial principalment localitzada als voltants de la capital, 
Barcelona.  
 
El seu territori conté una àmplia diversitat fisiogràfica i geològica que implica una gran varietat de 




Figura 2-2. Prinicipals regions geològiques de Catalunya 
 
El domini septentrional s’estira d’oest a est i està constituït per una regió muntanyosa que pertany a la 
part meridional dels Pirineus centrals i orientals. Fruit de la convergència entre la microplaca ibèrica i 
la placa eurasiàtica, els límits geològics dels Pirineus s’estenen fins a la Provença per la part nord i 
fins a l’extrem oriental d’Astúries per l’oest. La zona meridional dels Pirineus centrals i orientals queda 
compresa entra la falla nord-pirinenca i la conca de l’Ebre, al sud.  
 
Paral·lela a la línia de costa, es defineix una franja de 50 km d’amplada anomenada la cadena 
Costanera Catalana. Considerada part de la cadena Ibèrica, la cadena Costanera Catalana inclou un 
sistema de serralades separades per conques vinculades a l’obertura de la Mediterrània oriental des 
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del neògen. La part central de Catalunya esta formada per una conca sedimentària d’edat cenozoica 
que defineix el sector oriental de la Conca de l’Ebre. La successió cenozoica de la conca de l’Ebre se 
situa d’una manera discordant damunt una superfície d’erosió precenozoica formada per roques del 
sòcol i de la cobertora mesozoica.   
 
Pel què fa referència a la naturalesa de les roques, a Catalunya es poden diferenciar dos grans 
conjunts litòlogics: el basament i la cobertora. Els Pirineus i la cadena Costera Catalana estan 
compostos principalment per un basament format per seqüencies sedimentaries detrítiques del 
paleozoic inferior, seqüències sedimentàries fonamentalment carbonàtiques del paleozoic superior i 
granitoids hercinians [29]. Pel damunt, la cobertora està composta per roques detrítiques i 
carbonàtiques del mesozoic i cenozoic [30]. Dins dels materials paleozoics, cal destacar les 
mineralitzacions de Cu, Pb, Zn, As i Sb. 
 
Vàstament, la part oriental de la Conca de l’Ebre consisteix per roques sedimentàries del paleògen 
que es poden agrupar en fàcies al·luvials que van de grosses a fines, fàcies lacustres aluvials i 
marines compostes per margues i calcàries [31,32]. També és de destacar la presència de unitats 
riques amb evaporites i carbó.  Les conques del neògen estan formades, prnicipalment per sediments 
al·luvials i de transició. Al nord-est del territori es troba una petita zona volcànica (basàltica) 
relacionada amb el desenvolupament d’aquestes conques joves [33,34].  
 
Els dipòsits del quaternari cobreixen Catalunya de forma heterogènia, enfosquint la geologia dels 
fonaments. Aquests varien des de sòls i roques meteoritzades fins a sediments d’origen al·luvial, 
fluvial, col·luvial, lacustre, glacial, eòlic, costaner, estuaris i pantanosos. La distribució espacial i 
temporal d’aquests dipòsits està estretament relacionada amb les oscil·lacions climàtiques del 
quaternari. 
 
Tot i que Catalunya esta inclosa dins de l’àrea bioclimàtica Mediterrània, presenta una diversitat 
climàtica considerable. Aquest fet és conseqüència, principalment, de les característiques 
orogèniques del territori. Les zones pirenaiques presenten clima d’alta muntanya amb temperatures 
baixes a l’hivern i nombroses precipitacions. La part interior presenta un clima continental mediterràni 
amb hiverns freds i estius calurosos. La zona de la Vall d’Aran presenta clima atlàntic de muntanya 
amb temperatures mitjanes tenint en compte l’alçada i la pluviositat repartida per totes les estacions.  
 
És important destacar que entorn del 40% del territori català està afectat per activitats 
antropogèniques. El 32.7% està dedicat a l’agricultura, principalment localitzada a les comarques de 
l’interior i a les depressions constaneres i centrada en el conreu de cereals, arròs, fruiters, olivera, 
hortalisses i vinya. La zona urbanitzada i industrial es localitza al voltant de Barcelona (4.5 milions 
d’habitants en 150 km2) que juntament amb les comarques del Vallès Oriental i Occidental, el 
Maresme i el Baix Llobregat concentra el 67% dels establiments industrials. El Tarragonès i el Baix 
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Camp també constitueixen nuclis importants concentrant indústries del metall i petroquímiques 
(Figura 2-3).  
 
 
Figura 2-3. Úsos del sòl a Catalunya 
 
Com a resultat de la variabilitat espacial dels factors geològics, topogràfics i climàtics, a Catalunya es 
presenten una gran varietat de sòls [35]. Segons l’Atlas de Sòl d’Europa [36], es poden diferenciar 17 
grups edafològics de referència del sistema de classificació oficial del la Organització d’Aliments i 
Agricultura de les Nacions Unides (FAO)[37]. Els càlcisòls, sòls amb acumulació de carbonats de calci 
secundàris, dominen la depressió central. A les terres de l’Ebre i les depressions costaneres dominen 
els fluvisols, sòls joves amb dipòsits al·luvials. A la depressió central i a les conques del neògen 
també es poden trobar regosòls, sòls amb un desenvolupament molt limitat. Finalment la cadena 
Costanera Catalana i els Pirineus presenten leptosòls, sòls molt superficials desenvolupats sobre roca 
o material poc consolidat, i cambisòls, sòls joves amb un desenvolupament moderat. Tot i això, dins el 
territori català també es poden trobar gypsisols (acumulació de guixos), solonchaks (sòls salins), 
andosols (dipòsits volcànics), umbrisols (rics en matèria orgànica) i luvisols (acumulació d’argiles 
d’alta activitat (Figura 2-4). 
 




Figura 2-4. Mapa de tipus de sòls a Catalunya segons classificació FAO. Extret de l’Atlas del Sòl d’Europa [36] 
 
2.4 Materials i mètodes 
2.4.1 Disseny de mostreig 
 
El disseny del mostreig es va dur a terme tenint en compte les recomanacions especificades en la 
bibliografia de disseny de mostreigs ambientals de la U.S. Environmental Protection Agency [38-41] i  
utilitzant com a suport els sistemes d’informació geogràfica (SIG) GRASS GIS, Miramon i ARC/INFO 
8 i les diferents capes cartogràfiques disponibles del Departament de Medi Ambient i l'Institut 
Cartogràfic de Catalunya.  
 
Per tal d'identificar les diferències entre els sòls situats en terrenys naturals, els destinats a un ús urbà 
i els situats en zones industrials es van analitzar les diferents capes cartogràfiques disponibles. El 
territori es va estratificar en 3 estrats diferents (terreny no alterat, ciutats i polígons industrials) en 
funció de l’ús del sòl.  
 
Considerant territori natural el dedicat a prats i pastures i els terrenys forestals, gairebé el 60% del 
territori de Catalunya correspondria a sòl considerat natural i, a priori, sense influència directa de la 
contaminació antropogènica i per tant objecte d’estudi. Per tal de mostrejar tot aquest territori, es va 
considerar oportú seguir una metodologia similar a la utilitzada per determinar els nivells de fons a la 
Comunitat Autònoma de Madrid [42]. 
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Tenint en compte l'extensió del territori i que els estudis previs sobre el contingut d'elements traça en 
sòls de Catalunya són escassos i molt localitzats, es va creure oportú dissenyar un mostreig que 
cobrís tot el territori però basat en l'aleatorietat. En un mostreig aleatori, qualsevol punt de mostreig 
del territori ha de tenir les mateixes probabilitats de ser escollit que tots els altres. En general, aquest 
disseny de mostreig és idoni per estimar mitjanes i resultats totals si la població no conté tendències, 
cicles o patrons de contaminació [43]. D’altres exemples de metodologies de mostreig inclouen el 
mostreig guiat, on es té un coneixement previ de la població de mostreig i s’escullen els punts de 
mostreig en funció d’aquests coneixements o el mostreig estratificat que consisteix en dividir la 
població en subpoblacions.  
 
D’altra banda, per assegurar cobrir la totalitat del territori d'estudi era necessari sistematitzar la 
localització de les mostres. En disseny de mostreig sistèmatic les mostres són situades seguint un 
patró espacial o temporal, per exemple a intervals equidistants al llarg d’una línia o una malla. Tot i 
que se sol preferir davant de d’altres tipus de mostreig per estimar mitjanes, totals i patrons de 
contaminació, dificulta l'estimació de la variança de les mitjanes estimades i d’altres paràmetres 
respecte un mostreig aleatori [44]. 
 
Tenint en compte aquests conceptes i per intentar cobrir la major part del territori es va dissenyar un 
mostreig intermig entre l’aleatori i el sistemàtic. El mostreig es va dissenyar dividint el territori de 
Catalunya en 245 cel·les quadrades de 13 km de costat. D’aquestes se’n van descartar 42 en funció 
de dos criteris: la poca cobertura del territori a estudiar o la situació en zones urbanitzades 
considerades zones d’exclusió per al cas de mostres naturals.  
 
A cada cel·la no exclosa es va situar una estació de mostreig. Per ubicar aquestes estacions de 
mostreig es va seguir un procediment en diverses fases. Primerament, tenint en compte el concepte 
d’aleatorietat, es van situar les estacions de mostreig de forma semi-aleatòria a dins de cada cel·la. 
Mitjançant una fulla de càlcul es van generar una sèrie de 42 nombres aleatoris entre 0 i 13000. Els 
21 primers van anar destinats a coordenades X i els altres 21 a coordenades I, tenint com a origen de 
coordenades el vèrtex inferior esquerra de cada cel·la. D’aquesta manera, les estacions de mostreig 
d’una mateixa fila de cel·les tenien la mateixa coordenada horitzontal i les estacions de mostreig 
d’una mateixa columna de cel·les tenien la mateixa coordenada vertical (Figura 2-5). Les mostres 
ubicades fora del territori de Catalunya es van reposicionar manualment a la posició més pròxima, 
dins la cel·la corresponent, del territori d’estudi. 
 




Figura 2-5. Posició inicial dels punts de mostreig naturals i definició de cel·les. 
 
Seguidament, es van excloure zones de mostreig que per la seva naturalesa o ús eren sospitoses 
d’haver estat afectades per fonts de contaminació :  
 
- Zones urbanes i industrials. Deixant de banda que la pròpia definició dels objectius de l'estudi 
fa necessària l'exclusió de les zones urbanes i industrials,  hi ha nombroses publicacions que 
estudien l'impacte de l'activitat antropogènica en la concentració d'elements traça en sòls 
urbans. És reconegut àmpliament que activitats com el trànsit o la crema de combustibles 
fòssils poden afectar la concentració d’elements traça en aquestes zones i la seva àrea 
d'influència i per això es van excloure del mostreig les àrees identificades com a superfície 
urbanitzada  en la cartografia disponible [45] així com una zona d'exclusió de 400 m al voltant.   
  
- Zones humides. La determinació d'elements traça en zones humides requereix un 
coneixement prèvi de les condicions hidrològiques de la zona per tenir en compte possibles 
fenòmens de mobilitat de contaminants.  
 
- Abocadors. L’acumulació de residus en aquestes zones pot fer que la concentració 
d’elements traça es vegi molt afectada respecte la concentració original d’aquestes zones. Es 
van excloure aquestes zones i la zona d’influència situada a 250 m al voltant d’aquestes. 
 
- Carreteres. Les zones pròximes a les vies transitades poden estar fàcilment afectades per la 
contaminació procedent dels vehicles [46,47]. Tot i que la zona d'influència de les carretera 
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pot superar els 300 m [48], la zona més afectada no sol superar els 50 m [48-51]. La definició 
d'una zona d'exclusió massa àmplia implicava excloure del mostreig una superfície 
excessivament gran. És per això que es van excloure les carreteres principals i la zona 
situada 200 m al seu voltant i les carreteres secundàries i la zona situada 50 m al voltant 
d’aquestes.  
 
- Activitats extractives.  Les activitats extractives són fonts de contaminació àmpliament 
reconegudes. La mobilització d'elements traça en aquestes zones i el possible impacte en el 
sòl ha estat objecte d'estudi de nombroses publicacions. Per això es va considerar necessari 
excloure aquestes zones en l’etapa de planificació del mostreig així com els territoris situats 
100 m al voltant de les activitats extractives en funcionament i els territoris situats 50 m al 
voltant de les activitats extractives no operatives. 
 
Els punts ubicats en alguna d'aquestes zones d'exclusió, es van resituar en el punt més proper 
situat dins la cel·la de mostreig i fora de les zones d'influència d'activitats antropogèniques 
definides (Figura 2-6).  
 
 Figura 2-6. Definició de zones d'exclusió del mostreig de punts naturals a partir de les zones d'influència d'activitats 
antropogèniques.  
 
La ubicació aleatòria definida en la primera fase del disseny del mostreig implicava la situació de 
mostres en terrenys amb dificultat d'accés, especialment en els punts localitzats a la part nord del 
territori. Per minimitzar el temps de mostreig i, al mateix temps, complir amb els objectius i definicions 
de l'estudi, totes les mostres es van reubicar a la posició més propera amb un accés que impliqués un 
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temps de mostreig inferior a 2 hores. La ubicació definitiva dels punts de mostreig es representa a la 
Figura 2-7. 
 
Figura 2-7. Ubicació final dels punts de mostreig en zones naturals. 
 
Tenint en compte que, actualment només el 3% de la superfície de Catalunya correspon a nuclis 
urbans o urbanitzacions [52,53], es va considerar coherent amb els objectius de l'estudi limitar a 
aproximadament 40 el nombre d’estacions de mostreig destinades a mostres urbanes. Per ubicar els 
punts de mostreig en zones urbanes es van seguir criteris de població. Es van seleccionar 31 
polígons de la capa vectorial Superfície Urbanitzada [45], amb atribut CGESNU igual a ‘ciutat’ i amb 
una població superior a 11.000 habitants segons el camp CENS91 de la mateixa capa vectorial 
(Figura 2-8).  
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Figura 2-8. Ubicació dels punts de mostreig en zones urbanes 
 
La ubicació final de les estacions de mostreig dins de cada ciutat seleccionada es va determinar in-
situ durant les campanyes de mostreig. Els criteris a utilitzar durant el posicionament final van ser:   
 
- Terreny mostrejable. Les estacions de mostreig s’havien d’ubicar en zones no asfaltades per 
poder utilitzar la barrina. 
 
- Terreny mínimament alterat. Es van intentar evitar les zones amb terreny remobilitzat i amb 
evidències clares de contaminació. 
 
Seguint aquests criteris, la ubicació final de les estacions de mostreig a dins de zones urbanes va ser, 
principalment, en parcs públics i terrenys no urbanitzats.  
 
Per ubicar les estacions de mostreig en zones industrials, es va seguir una metodologia similar a la 
utilitzada per ubicar les urbanes. Tot i això, a causa de la manca d'informació prèvia es va descartar la 
utilització de cap criteri per a la posició de les mostres diferent a l'aleatorietat. La variabilitat de la 
tipologia d’indústries i del territori català pot fer que l’alteració de les condicions naturals del sòl també 
presenti una variabilitat molt elevada. En aquests casos en els quals la variabilitat de la població a 
estudiar no es pot estimar en una etapa prèvia la millor opció és dissenyar un mostreig aleatoritzat 
[43]. Així doncs, es van seleccionar de forma aleatòria 37 elements de la capa vectorial Superfície 
Urbanitzada [45], amb atribut CGESNU igual a 'polígon industrial' (Figura 2-9).  
 
 




Figura 2-9. Polígons industrials a Catalunya i ubicació dels punts de mostreig en zones industrials 
   
La ubicació final de les estacions de mostreig a dins dels polígons industrials es va realitzar in-situ,  
principalment, en solars no construïts i zones annexes que visualment podien semblar poc alterades.  
 
2.4.2 Execució del mostreig 
 
La recollida de mostres va tenir lloc entre el Juny de 2003 i el Juliol de 2004. Tal i com s’ha descrit 
anteriorment, les estacions de mostreig es van posicionar de forma semi-aleatòria. La seva 
localització i la forma d’accés es desconeixia a priori. L'aproximació al punt de mostreig definit durant 
el disseny es va realitzar mitjançant un sistema de posicionament global (GPS) connectat a un 
ordinador portàtil per monitoritzar en temps real la posició. Això va permetre la reposició in-situ 
d'algunes mostres per impossibilitat d’accés o no compliment dels criteris adoptats durant el disseny 
del mostreig. El sistema de posicionament també va permetre evitar reposicionar les estacions en 
punts situats dins de zones d’exclusió i analitzar amb les referències obtingudes in-situ l’adequació 
dels punts escollits a priori amb els criteris adoptats durant el disseny del mostreig.  
 
En el cas de les mostres naturals, per accedir al punt de mostreig es va intentar arribar el més a prop 
possible del punt ubicat prèviament i un cop dins d’un radi d’uns 300 m al voltant del punt, es va 
escollir la zona més adequada per a l’extracció de la mostra. En el cas de les mostres ciutat i polígon, 
es va intentar accedir al nucli urbà o al polígon industrial i un cop allà es posicionava l’estació de 
mostreig en el lloc més adequat.  
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Un cop escollit el punt de presa de mostra es va procedir a l'extracció mitjançant una barrina tipus 
Edelmann.  Primerament, es retirava la cobertura vegetal del terreny i es rebutjaven els primers 5-10 
cm de sòl. La mostra es va recollir de tres punts diferents seguint els vèrtexs d’un triangle 
d'aproximadament 1 m de costat. Les extraccions s’introduïren dins una bossa de plàstic i es 
mesclaren manualment dins la pròpia bossa, disgregant el sòl i retirant pedres i restes de vegetals 
que haguessin pogut quedar inclosos, tot formant una mostra composta. La mostra composta es va 
introduïr en recipients de plàstic procurant deixar el mínim volum possible de cambra d’aire. Al final de 
cada jornada, les mostres recollides es transportaren fins al laboratori on van ser conservades a 4ºC 
fins al seu anàlisi. 
 
Figura 2-10. Barrina edelman per a l'extracció de mostres de sòl 
 
A cada punt de mostreig es va omplir una fitxa on es recollien les dades més rellevants de les 
condicions en què es va realitzar la presa de mostra: data, equip de mostreig, pendent del terreny, 
vegetació (cobertura i tipus), estat del temps atmosfèric i les coordenades reals de la presa de 
mostra. A la fitxa també es van anotar les possibles fonts d’alteració de la mostra: elements artificials i 
observacions. En el cas de les mostres ciutat i polígon també es van anotar el tipus de zona de 
mostreig (parc públic, solar, aparcament, etc.), la proximitat a carrers, edificis i indústries i 
l’accessibilitat a cotxes per a posterior referència.  
 
2.4.3 Mètodes analítics 
2.4.3.1. Preparació de mostres 
 
Abans de procedir a la seva anàlisi, les mostres van seguir un protocol de pretractament per poder 
obtenir resultats reproduïbles i exactes. La majoria de referències recomanen en l’assecatge del sòl a 
temperatures entre 35 i 40 ºC i en el tamisat per descartar la fracció superior a 2 mm [54]. Així doncs, 
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les mostres es van assecar fins a pes constant a 40 ºC i es va descartar la fracció superior a 2 mm 




Per a determinar el pH de les mostres es va utilitzar un mètode electromètric consistent en equilibrar 
el sòl amb una solució 0.01 mol·dm-3 de CaCl2. Breument, es va calibrar diàriament l'elèctrode de pH 
(CRISON 52 04) amb solucions tampó comercials (CRISON pH 7.00 i pH 9.21) i es va mesurar el pH 
de 10 g de sòl equilibrats durant 10 minuts amb 10 cm-3 de CaCl2 0.01 mol·dm-3 [55]. 
 
2.4.3.3. Pèrdua de pes a 104 ºC 
 
La quantitat d'aigua es va mesurar gravimètricament mitjançant assecatge a 104 ºC [56]. Entre 5 i 10 
g de mostra es van assecar a 104 ºC fins a pes constant en un pesasubstàncies prèviament assecat a 
104 ºC durant 24 hores. El percentatge d'humitat al sòl es va determinar per diferència del pes del 
pesasubstàncies amb el sòl abans i després d'assecar referit a la quantitat total de sòl sec.  
 
2.4.3.4. Determinació de carbonats 
 
La determinació dels carbonats es va realitzar mitjançant la mesura volumètrica del CO2 generat per 
la descomposició dels carbonats presents en el sòl, per acció de l’àcid clorhídric. En condicions 
constants de pressió i temperatura, l’increment de volum del sistema és una mesura directa de la 
massa de CO2 generat. El volum de CO2 generat es va mesurar mitjançant un calcímetre dotat d’una 
bureta graduada. Tot i això, es van corregir les desviacions en la pressió i la temperatura i es va tenir 
en compte la solubilitat del CO2 a la fase aquosa calibrant el calcímetre sota les condicions 
d’operació. Es va utilitzar el mètode i el calcímetre descrit per Loeppert [57].  
 
2.4.3.5. Determinació de Matèria Orgànica 
 
Tot i que hi ha nombrosos mètodes de precisions variables per determinar el contingut de matèria 
orgànica dels sòls, es va escollir el mètode de la pèrdua en ignició descrit a Nelson [58] consistent en 
estimar el contingut de matèria orgànica d’un sòl a partir de la pèrdua de pes a 400 ºC. Tot i que 
aquest mètode no aporta una gran precisió, es va escollir per la seva facilitat d’execució i s’ha 
considerat els valors obtinguts com una estimació del contingut de matèria orgànica més que una 
determinació quantitativa.  
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2.4.3.6. Capacitat de bescanvi catiònic (CBC) 
 
El mètode escollit per a la determinació de la capacitat de bescanvi catiònic consisteix en la saturació 
del sòl respecte a Ba. Breument, el sòl es va posar en contacte tres vegades amb una solució 0.1 
mol·dm-3 de BaCl2. Les concentracions dels cations majoritaris (Ca, K, Mg, Mn, Fe, Al i Na) als 
extractes de BaCl2 es van determinar posteriorment mitjançant espectrometria de plasma acoblat 
inductivament (ICP-MS). El mètode es basa en la normativa ISO 11465 [59]. 
 
2.4.3.7. Digestió de les mostres de sòl 
 
Els mètodes per analitzar el contingut elemental total d’una mostra requereixen una solució 
homogènia com a medi d’anàlisi. L’anàlisi elemental de sòls es porta a terme, normalment, mitjançant 
la dissolució de la mostra ja sigui per digestió àcida o mitjançant agents de fusió. Les tècniques de 
dissolució àcida se solen preferir davant de les de fusió per la seva simplicitat i rapidesa. Dins 
d’aquestes últimes, la dissolució àcida per microones representa un mètode senzill i ràpid per a la 
descomposició de sòls.  
 
En aquests procediments, la mostra de sòl es posa en contacte amb una mescla d’àcids dins d’un tub 
tancat de PTFE i s’escalfa a pressió i temperatura per aconseguir la dissolució gairebé total de les 
partícules sòlides en pocs minuts. Tot i això, la descomposició total de les mostres és difícil 
d’aconseguir sense haver de fer servir mescles d’àcids específiques en funció de la composició 
mineral de cada mostra de sòl. Minerals com cromita (Fe,Mg)Cr2O4, rutil TiO2, corindi Al2O3, 
cassiterita SnO2 o zirconi ZrSiO4 són resistents als àcids i és per això que la concentració elemental 
obtinguda a partir d’aquests mètodes d’anàlisi se sol anomenar pseudo-total. 
 
El mètode de digestió es va escollir tenint en compte les possibilitats del laboratori i els objectius del 
projecte. És va considerar que el mètode 3052 de la US Environmental Protection Agency (EPA) 
complia els requisits necessàris [60]. Breument, 0.5 g de sòl es van posar en contacte amb 9 cm-3 
d’HNO3 (Merck Suprapur) i 3 cm-3 de HF (Merck Suprapur) dins d’un tub de PTFE. El tub es va 
escalfar a 180ºC durant 10 minuts en l’aparell de microones (CEM Mars5) i es va deixar refredar fins a 
temperatura ambient. Un cop fred, es reculliren el digerits en un pot de PE fins al posterior anàlisi per 
ICP-MS. Els tubs de digestió es van netejar entre mostra i mostra seguint el mateix procediment de 
digestió sense mostra i posterior esbandit amb aigua qualitat Milli-Q. 
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2.4.3.8. Anàlisi elemental per ICP-MS 
 
L’alta sensibilitat, la simplicitat espectral i la capacitat isotòpica de l’espectrometria de masses amb 
plasma acoblat inductivament (ICP-MS) l’han fet una de les tècniques d’anàlisi elemental més 
aplicada en mostres ambientals. 
 
La tècnica consisteix en la ionització de la mostra nebulitzada en un plasma d’Ar. El plasma 
s’aconsegueix en una torxa de quars consistent en tres tubs concèntrics. Mitjançant una bobina 
d’inducció que crea un plasma d’àtoms d’Ar, electrons i ions d’Ar i que assoleix una temperatura de 
l’ordre de 10,000 ºK. Gotes de la mostra nebulitzada són arrossegades dins d’aquest plasma 
mitjançant un flux d’Ar i la majoria d’àtoms són ionitzats perdent l’electró de la capa més externa. Els 
ions són extrets del plasma a través d’una sèrie de cons cap a un espectròmetre de masses, 
normalment un quadrupol. Els ions se separen en funció de la seva relació massa-càrrega i un 
detector rep una senyal proporcional al detector. 
 
L’ICP-MS permet la determinació d’elements amb massa atòmica entre 7 (Li) i 238 (U) amb uns límits 
de detecció al voltant de les parts per trilió (ppt). Tot i això, cal tenir en compte que l’ICP/MS està 
subjecte a diversos tipus d’interferències: 
 
- Isòtops de d’altres elements que formen ions amb la mateixa relació càrrega-massa no poden 
ser resolts pel quadrupol i causen el que s’anomena interferències isobàriques elementals. 
Aquestes interferències poden ser corregides monitoritzant masses addicionals.  
- Enfosquiment de masses per cues de masses adjacents abundants. Es corregeixen 
mitjançant l’ajust de la resolució de l’espectromètre 
- Interferències poliatòmiques consistents en ions de més d’un àtom amb la mateixa relació 
càrrega massa que l’analit. Per exemple Ar35Cl+ i As75. 
- Interferències físiques per diferència de viscositat, tensió superficial i sòlids dissols. Se solen 
corregir mitjançant l’addició de patrons interns.  
- Efectes de memòria  
 
Degut a l’ampli rang de concentracions presents al sòl dels elements a analitzar, les dissolucions de 
sòls procedents de la digestió de microones es van analitzar en una dilució 1/10 i 1/100 en HNO3 
(Suprapur) 2%. Les condicions instrumentals per l’aparell (PerkinElmer ELAN 6000) es van fixar a 
partir de la bibliografia disponible [61,62] i de l’experiència adquirida (Taula 2-1). 
  
Elements traça en sòls de Catalunya. Valors de fons i referència i relació amb la geologia subjacent  
 61
 Taula 2-1. Condicions instrumentals de l’aparell ICP-MS 
Paràmetre Valor 
Wash Time 30s @ 40 rpm 
Sample Flush Time 30s @ 40 rpm 
Read Delay Time 25s @ 25 rpm 
Detector Mode Dual Mode 
Lens Auto Lens Enabled 
Scanning Mode Peak Hoping 
Number of Points / Peak 1 
Dwell Time 50 ms per point 
Sweeps / Reading 20 
Readings / Replicate 1 
Replicates 3 
 
El calibratge de l’aparell es va realitzar amb patrons per anàlisi de traces en un rang de 
concentracions adequat per cobrir totes les mostres. La validesa del calibratge es certificava amb un 
patró extern multielemental diluït a 50 μg·dm-3 (Scharlau X26). En cas d’observar diferències superiors 
al 10% entre el valor certificat i l’analitzat del patró extern, es repetia tot el procés de calibratge. Un 
blanc de la mateixa solució utilitzada per diluïr els patrons i les mostres es va passar abans i després 
del calibratge per corregir la senyal de fons i verificar l’absència d’efectes de memòria. A cada mostra 
i patró es van afegir alíquotes d’un patró extern de Rh per obtenir 10 μg·dm-3 en dissolució que van 
servir com a patró intern per corregir per interferències físiques.  
 
A partir de proves preliminars amb sòl certificat (NCS DC73319) es van determinar els isòtops a 
monitoritzar i les correccions per interferències isobàriques (Taula 2-2). Quan la concentració de 
l’interferent és molt elevada, les correccions aplicades no són vàlides i s’ha de monitoritzar un altre 
isòtop del mateix element d’abundància menor.  
 
Un cop obtinguts els resultats, es van analitzar mostra per mostra i element per element per 
determinar l’isòtop s’utilitza per determinar-ne la concentració, quina dilució és l’adequada i la 
presència d’anomalies o interferències que poguéssin portar a resultats incorrectes. Finalment, el 
resultat obtingut és corregit pel contingut d’humitat de la mostra determinat prèviament.  
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Taula 2-2. Isòtops monitoritzats amb les seves masses, correccions, abundàncies relatives i possibles interferències 
Element Massa Correccions Abundància relativa Possibles interferències 
Be 9.0122  100%  
V 50.944  99.75% HSO, ClO 
Cr 51.9405  83.78% SO, ArO, ArC, ArN, ClO, HClO 
Cr 52.9407  9.50% HSO, ArC, HClO, ClO 
Co 58.9332  100% CaO 
Ni 59.9332  26.22% CaO 
Ni 61.9283  3.36% TiO 
Cu 62.9298  69.17% CaO 
Zn 63.9291 -0.035313·Ni 60 48.60% Ni, Ti, CaO, PO2, SO2 
Zn 65.926  27.90% TiO, VO, SO2, Ba2+ 
Zn 66.9271  4.10% TiO, VO, ArP, ClO2, Ba2+ 
As 74.9216 -3.127·(ArCl 77 -(0.815*Se 82)) 100% ArCl, Sm2+, Eu2+, Nd2+ 
Se 81.9167 -1.008696·Kr 83 8.73% Kr, Ar2H, BrH, Ho2+, Er2+, Dy2+ 
Mo 97.9055 -0.110588·Ru 101 24.13% Ru 
Cd 105.907 -1.223914·Pd 105 1.25% Pd, SrO, ZrO, YO 
Cd 113.904 -0.026826·Sn 118 28.73% Sn. MoO 
Sn 119.902 -0.013447·Te 125 32.59% Te 
Sb 120.904  57.36%  
Hg 201.971  29.86% WO 
Tl 204.975  70.47%  
Pb 207.977  52.40%  
 
2.4.3.9. Extracció seqüencial segons el mètode de Tessier 
 
La literatura és plena d’estudis que utilitzen mètodes d’extracció seqüencial per avaluar la mobilitat 
d’elements traça en determinats sòls (p.e. [63-65]). La majoria d’ells són variants del mètodes 
originals proposats per Tessier i col [66]. El mètode presenta els elements traça en el sòl lligats a 5 
fases:  
1) Fase bescanviable 
2) Carbonats 
3) Òxids de Fe i Mn 
4) Matèria orgànica  
5) Residual 
 
La fase bescanviable inclou els elements feblement adsorbits a la superfície dels sòls per forces 
electrostàtiques febles i elements que poden ser alliberats per processos de bescanvi iònic. Canvis en 
la composició iònica i reaccions d’adsorció-desorció poden provocar l’alliberament d’elements 
d’aquesta fase. La segona fase inclou aquella fracció dels elements en forma coprecipitada amb els 
carbonats presents al sòl. Canvis en el pH poden mobilitzar els elements d’aquesta fase. Els òxids de 
Fe i Mn, tot i no estar present als sòls en quantitats abundants, juguen un paper molt important en la 
mobilitat dels elements traça. La seva gran àrea superficial i reactivitat fan que controlin processos 
com la sorció o el comportament redox. Precisament canvis en el pH i les condicions d’oxidació-
reducció són els que poden mobilitzar els elements adsorbits en aquestes fases. Els elements traça 
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també poden trobar-se lligats a diverses formes de la matèria orgànica mitjançant reaccions de 
complexació. La degradació de la matèria orgànica sota condicions oxidants pot conduir a 
l’alliberament d’elements traça lligats a aquesta fase. Les formes dels elements traça que no 
s’inclouen en cap de les fases anteriors formen la fase residual. Un cop les primeres fraccions han 
estat extretes, el sòlid residual hauria de contenir principalment minerals primaris i secundaris. 
L’anàlisi de les fraccions extretes es va realitzar amb un equip ICP-MS seguint el procediment descrit 
en l’apartat anterior. Degut a la poca concentració de Se observada en les mostres de sòls aquest es 
va excloure de les mostres analitzades. 
 
A continuació es descriuen els detalls analítics relacionats amb cada etapa del mètode:  
 
ETAPA I: Bescanviable 
 
Es van pesar 0.5 g de mostra en un tub de centrífuga de vidre de 10 cm-3 i s’afegiren 4 cm-3 de 
dissolució de clorur de magnesi (MgCl2) 1 mol·dm-3, pH 7.0. Seguidament, es agitar durant una hora a 
temperatura ambient amb l’agitador rotatori. Passada aquesta hora d’agitació es va separar l’extracte 
del residu sòlid per centrifugació a 1500 rpm durant una hora. El líquid sobrenedant es decantà en 
una ampolla de polipropilè d’alta densitat. En el cas de no ser analitzat immediatament, es va guardar 
l’ampolla a la nevera a 4 ºC fins al moment de la seva anàlisi. El residu sòlid que va quedar al tub es 
va rentar amb 4 cm-3 d’aigua desionitzada i s’agità durant 30 minuts a l’agitador “end-over-end”. 
Passats aquests 30 minuts es va centrifugar durant una hora a 1500 rpm. Finalment, es va decantar 
el líquid sobrenedant que es descartà, tenint cura de no perdre residu sòlid. 
 
ETAPA II: Lligada a carbonats 
 
Al residu de la primera etapa s’hi afegiren 4 cm-3 de acetat de sodi (NaC2H3O2) 1 mol·dm-3 ajustat a 
pH 5.0 amb àcid acètic (CH3COOH). Seguidament, es va agitar durant 5 hores a temperatura ambient 
a l’agitador “end-over-end”. Com en l’etapa anterior es va separar l’extracte del residu sòlid i es rentà 
el residu sòlid amb aigua desionitzada. 
 
ETAPA III: Lligada òxids de ferro i manganès 
 
Al residu de l’etapa 2 s’hi van afegir 10 cm-3 de clorur d’hidroxilamina (NH2OH·HCl) 0.04 mol·dm-3 en 
25% (v/v) HOAc que es preparava el mateix dia de l’extracció. Es va posar a una temperatura de 96 
ºC en un bany d’oli i s’agitava de tant en tant durant 6 hores. Seguidament, igual que en les anteriors 
etapes es va separar el residu sòlid per centrifugació i es va rentar el sòlid amb cura de no perdre 
mostra. 
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ETAPA IV: Lligada a la matèria orgànica 
 
Al residu de l’etapa 3 s’hi afegien 1.5 cm-3 d’acid nítric (HNO3) 0.02 mol·dm-3 i 2.5 cm-3 de peròxid 
d’hidrogen (H2O2) al 30% ajustat a pH 2.0 amb HNO3. La barreja s’escalfava a 85 ºC amb el bany d’oli 
durant 2 hores amb agitació discontínua i amb els taps sese roscar. A continuació s’hi afegien 1.5 cm-
3 de H2O2 30% ajustat a pH 2.0 amb HNO3 i la barreja s’escalfava una altra vegada a 85 ºC amb el 
bany d’oli durant 3 hores amb agitació discontínua. Després de refredar s’afegien 2.5 cm-3 d’acetat 
d’amoni (CH3COONH4) 3.2 M al 20% (v/v) HNO3 i la mostra es diluia a 10 cm-3 (s’afegien 2 cm-3 
d’aigua destil·lada) i s’agitava durant 30 minuts amb l’agitador “end-over-end”. Un cop agitat, és va 
centrifugar durant 1 hora a 1500 rpm i se separava i es rentava com en les etapes anteriors el líquid 
sobrenedant del residu sòlid.  
 
ETAPA V: Residual 
 
La mostra resultant de l’etapa anterior es va filtrar i assecar i es va digerir dins de tubs de tefló amb 
una mescla de HNO3 i HF al microones seguint el procediment descrit anteriorment.  
 
2.5 Resultats i discussió 
2.5.1 Paràmetres físico-químics 
 
La nombrosa quantitat de dades (més de 7000) resultant de l’anàlisi de les mostres fa inviable la seva 
presentació individual. El càlcul d’estadístics descriptius permet una visualització genèrica de les 
dades obtingudes. A la Taula 2-3 es mostren els estadístics descriptius per als paràmetres químics 
analitzats 
 
Taula 2-3. Estadística descriptiva dels paràmetres i elements analitzats. Nombre de mostres (n), mínim (Min), màxim (Max), 
mitjana ( x ), mediana ( x~ ), desviació estàndard (S), coeficient de variança (CV), percentil 95 (p95) i percentatge de no 
detectats (ND) 
Paràmetre Unitats n Min Max x  x~  S CV p95 ND (%) 
pH - 290 4.0 8.6 7.3 7.7 1.0 10 8.0 0.0 
Pèrdua pes a 104 ºC % 290 0.5 47.5 4.5 3.2 4.5 100 12.5 3.4 
Carbonats % 290 1 72.3 21.2 18.2 18.9 89 58.6 21.2 
Matèria Orgànica g·kg-1 290 0.94 174 46.0 41.9 25.9 56 95.5 0.3 
CBC cmol·kg-1 290 3.8 53.0 15.2 14.3 6.3 40 16.3 0 
  
L’àmpli rang de resultats dels paràmetres químics analitzats evidencia la gran varietat de tipus de sòls 
presents en el territori català.  
 
Hi ha un gran nombre de reaccions químiques que poden tenir lloc als sòls. Aquestes reaccions 
interaccionen les unes amb les altres a través de la solució del sòl que es defineix com la fase líquida 
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aquosa del sòl i els seus soluts [67]. La majoria de soluts en la solució del sòl són ions que poden 
estar de forma lliure o hidratats o formant complexes amb lligands orgànics o inorgànics.  
 
Com es pot observar a la Taula 2-3, la quantitat d’humitat d’un sòl, tot i que normalment inferior al 5%, 
pot arribar a ser molt important.   
  
El pH del sòl és un paràmetre molt important, ja que influeix directament en les reaccions 
d’adsorció/desorció, precipitació/dissolució, formació de complexes i les reaccions 
d’oxidació/reducció. En general, la major retenció d’elements traça catiònics té lloc a pH majors que 7 
i la màxima retenció d’elements traça aniònics té lloc a pH menors que 7. La mobilitat dels elements 
traça catiònics disminueix augmentant el pH degut a la formació de complexes amb la matèria 
orgànica dissolta. El pH del sòl també es veu afectat per canvis en el potencial redox. Les condicions 
reductores generalment causen un increment del pH mentre que en condicions d’oxidació porten a 
una disminució d’aquest.  
 
Els valors de pH observats varien entre 4.0 i 8.6, valors que cauen dins el rang característic dels sòls 
catalans [68]. Tot i això, s’observa una clara relació entre el pH i la presència de carbonats en el sòl. 
La capacitat tamponadora de les diferents espècies de carboni inorgànic controla el pH del sòls on 
aquestes són presents donant els valors característics (entre 7.5 i 8.5) resultants dels equilibris de les 

























Figura 2-11. Relació entre el contingut de carbonats i els valors pH dels sòls catalans 
 
Els minerals de carbonat exerceixen una influència dominant en els sòls on es troben degut a la seva 
alta solubilitat i alcalinitat, així com les seves propietats tamponadores. El carboni inorgànic és 
present en el sòl en forma dels carbonats poc solubles de calci i magnesi. Els minerals predominants 
solen ser calcita (CaCO3) i dolomita (CaMg(CO3)2). La concentració de carbonat dissolt es controlada 
per les reaccions d'equilibri amb les fases sòlides de carbonat i el CO2.  El contingut de carbonat dels 
sòls pot variar entre les traces i més del 80%. Els minerals de carbonat, gràcies a la seva alta 
Elements traça en sòls de Catalunya. Valors de fons i referència i relació amb la geologia subjacent  
 
 66
solubilitat, reactivitat i alcalinitat, solen ser la fase controladora del pH del sòl. Els valors de pH de la 
majoria de sòls calcàris es troben entre 7.5 i 8.5. Aquestes propietats fan que els carbonats juguin un 
paper molt important en el control de la mobilitat d'elements traça en el sòl. 
 
El contingut de carbonats observat va estretament lligat a la geologia subjacent, essent les mostres 
amb més contingut de carbonat aquelles recollides en zones de predominància de material calcàri. El 
fet que la major part del territori estigui constituït per materials sedimentaris carbonatats és la causa 
de que la majoria de valors de pH observats estigui comprès entre 7.5 i 8.5. 
 
La capacitat de bescanvi catiònic (CBC) es defineix com la quantitat de cations que són adsorbits de 
forma reversible per unitat de massa de material. El seu origen recau en en les càrregues negatives 
desenvolupades a les partícules del sòl. La quantitat de cations s’expressa com el número de mols de 
càrregues positives per quilogram de massa de sòl. Els valors típics de CBC de minerals argilosos 
comuns estan compresos entre 1 i 150 cmols·kg-1 i vénen determinats en gran part per l’àrea 
superficial per gram del mineral . Els valors del CBC de components orgànics del sòl són alts, degut al 
gran nombre de grups –COOH que poden interaccionar amb cations bescanviables. Biològicament, 
l’intercanvi de cations per part del sòl és el mecanisme a partir del qual les arrels de les plantes 
absorbeixen els ions metàl·lics com el potassi, el calci i el magnesi. 
 
L’intercanvi d’ions involucra interaccions electroestàtiques entre un ió en una partícula superficial 
carregada i un ió en un núvol difús al voltant de la partícula. Sol ser un procés rapid, reversible, 
estequiomètric i, en la majoria dels casos selectiu. El valor de CBC en sòls depèn del tipus i quantitat 
de components inorgànics i orgànics i la càrrega i el radi de l’ió considerat. Amb minerals argilosos 
com la kaolinita, on només hi ha posicions externes d’intercanvi, l’intercanvi sol ser ràpid. Per contra, 
els minerals que tenen posicions externes i internes d’intercanvi, la cinètica és més lenta.  
 
Les capacitats de bescanvi catiònic observades oscil·len entre 4 i 53 cmol·kg-1 amb un valor promig 
de 15.2 cmol·kg-1. La heterogeneïtat dels components del sòl obliga a considerar el fenòmen 
d’intercanvi com un procés global i complex de naturalesa físico-química. En general, les fonts 
d’intercanvi de cations d’un sòl són els minerals argilosos, la matèria orgànica i els minerals amorfes.  
 
De forma similar als components inorgànics del sòl, la matèria orgànica del sòl juga un paper 
important sobre la química dels sòls. La matèria orgànica del sòl, també coneguda per humus, inclou 
la totalitat dels compostos orgànics dels sòls excloent els teixits animals i vegetals vius, els seus 
productes parcials de descomposició i la biomassa del sòl [67]. La matèria orgànica del sòl conté 
substàncies húmiques i productes de síntesi de microorganismes els quals són estables i formen part 
del sòl. En general, el contingut de matèria orgànica dels sòls varia entre el 0.5 i el 5% en pes en 
l’horitzó superficial de sòls minerals mentre que pot arribar al 100% dels sòls orgànics o histosòls. En 
sòls sorrencs, el contingut sovint està per sota el 1%, però fins i tot a nivells tan baixos la reactivitat és 
tan alta que té un efecte pronunciat sobre les reaccions químiques del sòl.  
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La complexació d’ions metàl·lics per part de la matèria orgànica és un factor extremadament 
important que afecta la retenció i la mobilitat de contaminants metàl·lics en sòls i aigües. De forma 
resumida, les principals reaccions que poden tenir lloc entre la matèria orgànica i els metalls són les 
següents: 
 
- Efecte reductor. 
- La reacció entre el carboni orgànic dissolt i els ions metàl·lics. 
- Reaccions de complexació entre la matèria orgànica en suspensió i els ions metàl·lics. 
- Reaccions entre els sediments i els ions metàl·lics.  
 
La complexació de les substàncies húmiques amb els metalls pot afectar el destí dels metalls en sòls i 
aigües. L’especiació dels metalls pot veure’s afectada per aquests complexes i per les reaccions 
d’oxidació reducció. Per exemple, les substàncies presents a la matèria orgànica del sòl poden actuar 
com un agent reductor en un sòl contaminat i reduir el Cr(VI) a Cr(III). El Cr(III), pel seu comportament 
d’àcid fort, formarà un complex estable amb els grups carboxil dels àcids húmics i la seva mobilitat es 
veurà limitada. Tot i això, la matèria orgànica també pot incrementar la mobilitat dels metalls tòxics, 
formant complexes que són estables en aigües. 
 
Els valors de matèria orgànica observats (0.94 – 174 g·kg-1) són típics de sóls minerals amb poc 
contingut de carboni orgànic. 
 
2.5.2 Elements traça en sòls naturals 
 
Amb l’objectiu de validar el procediment de digestió i anàlisi per ICP-MS es van digerir i analitzar 7 
alíquotes d’una mostra de sòl certificada NCSDC73319 (LGC Promochem). La Taula 2-4 mostra el 
resum d’aquesta validació.  
 
Com es pot observar, el percentatge de recuperació per As, Be, Cd, Co, Cu, Cr, Pb, Sn, U V i Zn cau 
dins del rang del 70-130% marcat per la majoria de controls de qualitat. En el cas del Mo, Ni, Sb i Tl, 
la recuperació és lleugerament superior a 130%, fet que pot representar la presència d’interferència 
en el mètode d’anàlisi escollit. La concentració de Hg i Se en les mostres estava per sota del límit de 
detecció del mètode i no s’ha pogut avaluar la seva recuperació. 
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Error (%) Recuperació (%) 
As 30.3 ± 2.2 34±4 11.0 89.0 
Be 2.3 ± 0.2 2.5±0.3 9.5 90.5 
Cd 3.9 ± 0.7 4.3±0.4 10.1 89.9 
Co 13.7 ± 1.2 14.2±1.0 3.8 96.2 
Cu 19.8 ± 1.2 2l±2 5.7 94.3 
Cr 55.5 ± 3.5 62±4 10.6 89.4 
Hg < 0.179 0.032±0.004 - - 
Mo 2.0 ± 0.2 1.4±0.1 -41.9 141.9 
Ni 32.2 ± 2.5 20.4±1.8 -58.0 158.0 
Pb 118 ± 13 98±6 -20.8 120.8 
Sb 1.40 ± 0.08 0.87±0.21 -55.9 155.9 
Sn 6.26 ± 0.4 6.1±0.7 -2.6 102.6 
Se < 0.417 0.14±0.03 - - 
Tl 1.34 ± 0.2 1.0±0.2 -34.4 134.4 
U 3.26 ± 0.4 3.3±0.4 1.2 98.8 
V 96.2 ± 8.0 86±4 -11.9 111.9 
Zn 552 ± 13 680±25 18.8 81.2 
 
La Taula 2-6. Estadístics descriptius de contingut d’elements traça (mg·kg-1) en sòls naturals. Nombre 
de mostres (n), mínim (Min), màxim (Max), mitjana ( x ), mediana ( x~ ), desviació estàndard (S), 
coeficient de variança (CV), percentil 95 (p95), percentatge de no detectats (ND) i outliers.Taula 2-6 
mostra els estadístics descriptius dels valors de concentració d’elements traça en sòls naturals 
observats. Tenint en compte la variabilitat natural dels sòls, aquests valors s’han comparat amb els 
resultats de d’altres estudis duts a terme dins del territori d’estudi a diferent escala (Taula 2-5). Així, 
s’han comparat els resultats amb els estudis de la concentració d’elements traça d’abast local dut a 
terme pel grup de Bech i col. a la zona del Baix Llobregat [25] i a la localitat de Torrelles i Sant 
Climent [27]; un estudi previ de característiques molt similars al present coordinat per Cortés i que 
cobria sòls industrialitzats de Catalunya [24]; valors mitjans de concentració d’elements traça en els 
sòls del conjunt d’Europa extrets de l’atlas geoquímic [28] i la mitjana de concentració d’elements 
traça en sòls a nivell mundial proposada per Riemann i Caritat [69]. 
 
Com es pot observar, l’ordre de magnitud dels valors obtinguts és similar als altres estudis. Les 
diferències observades en el cas de As i Sb segurament són degudes a les mineralitzacions presents 
a la part nord de Catalunya [11,12,70] no cobertes pels estudis anteriors. En el casos del Hg i Se, tot i 
que la mitjana és superior als valors obtinguts per d’altres estudis, el gran nombre de mostres amb 
concentracions inferiors al límit de detecció fa que el valor més representatiu de la tendència central 
sigui la mediana. 
 
Amb la finalitat d’observar relacions entre la geologia subjacent i la concentració d’elements traça en 
sòls naturals, els resultats obtinguts s’han superposat al mapa geològic de Catalunya simplificat 
(Figura 2-12 a i b). 
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Taula 2-5. Comparació dels resultats obtinguts amb estudis de concentració d’elements traça en sòl de diferents escales 
geogràfiques. (mg·kg-1 b.s.). 
 
 Aquest estudi 
 x  x~  
Baix Llobregata Torrelles i Sant Climentb Catalunya
c Europad Móne 
As 12.1 9.86 - - 1.86 7.03 5 
Be 1.41 1.02 - - - <2.0 3 
Cd 0.27 0.235 - - 0.345 0.145 0.3 
Co 10.7 10.2 - - - 7.78 10 
Cr 27.7 18.6 76 29.2 28.6 60 80 
Cu 18.4 14.7 26 22.4 21.9 13 25 
Hg 0.179 0.067 - - 0.3 0.037 0.05 
Mo 1.26 1.01 - - 1.32 0.62 1.2 
Ni 21.3 19.1 31 27 17.25 18 20 
Pb 22.1 19.5 30 34.2 28.73 22.6 17 
Sb 1.71 1.36 - - - 0.6 0.5 
Sn 3.11 2.58 - - 3.93 3 4 
Se 0.841 0.417
1 - - -  0.3 
Tl 0.531 0.47 - - - 0.66 0.5 
U 1.99 1.91 - - - 2.03 2.7 
V 69.6 64.5 67 34.1 - 33 90 
Zn 52.7 50.8 76 78.1 73.7 52 70 
1Limit de detecció 
aMedianes. Extracció amb aigua règia. [25] 
bMedianes. Extracció amb aigua règia. [27]  
cMitjanes. Extracció amb aigua règia. [24] 
dMedianes. Extracció total. [28] 
eMitjanes. Valors estimats. [69] 
 
Tal i com es pot observar la distribució espacial de les concentracions d’elements traça comparteix 
característiques amb la geologia subjacent. Per exemple, comparant amb la resta de mostres, els sòls 
recollits a la zona dels Pirineus presenten un enriquiment en As i Sb. És coneguda la presència de 
mineralitzacions en les seqüències paleozoiques corresponents a aquesta zona de Catalunya que fins 
fa poc van ser explotades per la mineria local.  
 
Per altra banda, s’observa una clara diferència entre les concentracions de Cr, Co, Cu, V i Zn de sòls 
mostrejats sobre de granitoids respecte els valors observats en mostres recollides sobre roques 
paleozoiques.  
 
Així doncs, sembla que, tal i com s’esperava, existeix una estreta relació entre la distribució espacial 
d’elements traça en sòls naturals i la distribució espacial de la geologia subjacent observable a 
l’escala de treball. Amb l’objectiu d’aprofundir en el coneixament dels mecanismes que controlen la  
distribució d’elements traça en sòls no alterats, en apartats posteriors s’estudia aquesta relació.  







Figura 2-12a. Distribució espacial dels elements traça en sòls naturals. Els valors s’han superposat al mapa geològic de 
Catalunya simplificat (Figura 2-2). La selecció de classes per a les concentracions s’ha realitzat a partir de l’anàlisis del 
diagrama de caixes tal i com proposa Kurlz [71]. 
  






Figura 2-12b. Distribució espacial dels elements traça en sòls naturals. Els valors s’han superposat al mapa geològic de 
Catalunya simplificat (Figura 2-2). La selecció de classes per a les concentracions s’ha realitzat a partir de l’anàlisis del 
diagrama de caixes tal i com proposa Kurlz [71]. 




2.5.3 Valors anòmals i ajust a distribucions 
 
Amb l’objectiu de detectar possibles outliers o valors anòmals dins de cada variable, abans de l’anàlisi 
estadístic, els valors amb una distància superior al 25% amb el valor previ es van investigar. La 
decisió d’excloure un valor del conjunt de les dades es va prendre amb l’ajut de la informació recollida 
durant el mostreig, la cartografia disponible i diagrames de distribució de les dades (histogrames, 
diagrames de probabilitat acumulada i diagrames de caixes) juntament amb la informació geològica 
de l’entorn de cada mostra. 
 
Com es pot observar, hi ha alguns resultats per sota del límit de detecció del mètode utilitzat. 
Aquestes dades solen ser descrites com a “no-detectats” (ND) i quan això passa s’indica que la 
concentració es troba per sota del límit de detecció corresponent. En les analítiques on s’obtenen 
valors no-detectats la concentració de l’analit és desconeguda tot i que es troba entre zero i el límit de 
detecció. Les dades que inclouen detectats i no-detectats se solen descriure com a dades censurades 
en la literatura estadística.  
 
Per tractar les dades situades per sota dels límits de detecció s’han seguit el procediments 
recomanats per la EPA [72] escollits en funció del percentatge de valors no detectats. Pels elements 
que els valors per sota del límit de detecció constitueixen un 15% o menys del total de resultats (As, 
Be, Cd, Co, Mo, Pb, Sb i Tl) s’han subtituït els valors no-detectats per la meitat del límit de detecció.  
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Taula 2-6. Estadístics descriptius de contingut d’elements traça (mg·kg-1) en sòls naturals. Nombre de mostres (n), mínim (Min), 
màxim (Max), mitjana ( x ), mediana ( x~ ), desviació estàndard (S), coeficient de variança (CV), percentil 95 (p95), 
percentatge de no detectats (ND) i outliers. 
 n Min Max x  x~ S p95 %ND Outliers 
As 200 0.183 76.3 12.1 9.86 10.7 30.5 0.7 1 
Be 201 0.058 6.43 1.41 1.02 1.16 3.59 3.8 0 
Cd 200 0.0392 2.95 0.27 0.235 0.264 0.531 0.7 1 
Co 201 0.151 29.9 10.7 10.2 5.86 21.1 0.7 0 
Cr 201 1.09 118 27.7 18.6 24.4 83.6 0.0 0 
Cu 200 1.06 114 18.4 14.7 15.5 42.6 0.0 1 
Hg 200 0.034 3.5 0.179 0.067 0.448 0.334 26.6 1 
Mo 201 0.107 6.17 1.26 1.01 0.972 3.07 0.7 0 
Ni 200 0.261 60.3 21.3 19.1 13.1 47.7 0.0 1 
Pb 199 0.103 72.7 22.1 19.5 12.3 46.7 0.3 2 
Sb 199 0.095 10.5 1.71 1.36 1.49 5.31 1.4 2 
Sn 200 0.24 16.5 3.11 2.58 2.24 7.69 0.0 1 
Se 201 0.417 43.7 0.841 0.417 3.42 0.417 96.2 0 
Tl 200 0.176 2.26 0.531 0.47 0.354 1.2 7.6 1 
U 200 0.306 5.01 1.99 1.91 1 3.88 0.7 1 
V 200 0.551 208 69.6 64.5 37.6 135 0.0 1 
Zn 199 2.76 201 52.7 50.8 28.9 95.9 0.0 2 
1Límit de detecció  
 
El Hg presenta més del 15% dels valors per sota del límit de detecció. L’experiència adquirida en 
l’anàlisi de Hg mitjançant la tècnica ICP-MS i la bibliografia disponible indiquen que bona part de les 
mostres analitzades contenien concentracions de Hg extremadament baixes. El fet que les dades per 
sobre del límit de detecció no presentin una distribució normal ni lognormal dificulta l’aplicació dels 
mètodes de substitució recomanats [72]. És per això que, tot i ser un procediment vàlid però no 
estricte, també es va optar per l’opció conservativa consistent en substituir els valors no detectats per 
la meitat del límit de detecció.  
 
Pel Se s’han trobat més d’un 95% de no detectats. En casos en que més del 50% de les mostres 
analitzades la utilització de mètodes de substitució no aporta resultats estadístics fiables, s’ha d’optar 
per utilitzar la metodologia de tests de proporcions o percentils si es volen analitzar els resultats. 
 
Les dades analítiques, especialment els paràmetres associats a valors ambientals, sovint es 
presenten en pautes naturals que es poden considerar una distribució de valors. En la majoria dels 
casos els valors solen agrupar-se al voltant d’un valor de la tendència com la mediana o la mitjana. 
Aquestses distribucions naturals es poden representar mitjançant distribucions estadístiques. Les 
funcions de distribució d’ús més generalitzat solen ser la normal i la lognormal. Tot i que alguns autors 
consideren que les dades geoquímiques no es poden explicar mitjançant distribucions normals o 
lognormals [73], la majoria de tècniques estadístiques assumeixen alguna d’aquestes dues 
distribucions [74]. Amb l’objectiu d’aprofundir en el comportament de les concentracions d’elements 
traça en els sòls catalans i per calcular els valors de fons i referència, s’ha estudiat la distribució 
estadística de les dades. Gràficament s’han utilitzat els diagrames de probabilitat acumulada (Figura 
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2-13) i numèricament s’ha utilitzat el test de Kolmogorv-Smirnov [75] amb un nivell de significança del 
0.05 .  
 
El test de Kolmogorov-Smirnov compara les dades amb una distribució normal de mitjana i desviació 
estàndard igual a les dades i permet determinar amb un nivell de significança determinat, si la 
hipòtesis nul·la d’igualtat de les distribucions és vàlida o, contràriament, es pot rebutjar. Aquesta 
metodologia es va aplicar a les dades originals i a les dades transformades mitjançant la funció 
logaritme.  
 
La Taula 2-7 mostra els valors p resultants d’aplicar el test de Kolmogorov-Smirnov a les dades de 
concentració d’elements traça en sòls naturals de la regió d’estudi. Estadísticament, el valor p descriu 
la probabilitat d’obtenir un valor com l’observat o més extrem en el cas de què la hipòtesi nul·la sigui 
certa. En el nostre cas, la hipòtesi de normalitat o lognormalitat de les dades es rebutjava quan el 
valor p és inferior al nivell de significança 0.05.  
 
Taula 2-7. Valors p resultats del test Kolmogorov-Smirnov  aplicat a les dades originals i log-transformades de concentració 
d’elements traça en sòls naturals de Catalunya. En negreta els casos on la hipòtesis de normailtat no pot ser descartada. 
 Dades originals Dades log-transformades 
As 0.000 0.002 
Be 0.000 0.567 
Cd 0.000 0.033 
Co 0.461 0.009 
Cr 0.000 0.173 
Cu 0.000 0.722 
Hg 0.000 0.000 
Mo 0.000 0.421 
Ni 0.045 0.000 
Pb 0.001 0.004 
Sb 0.000 0.327 
Se 0.000 0.000 
Sn 0.000 0.208 
Tl 0.000 0.094 
U 0.023 0.038 
V 0.335 0.000 
Zn 0.275 0.004 
 
Com es pot observar, només en el cas del Co, V i Zn es pot assumir una distribució normal de les 
dades mentre que el Be, Cr, Cu, Mo, Sb, Sn, Tl i U presenten una distribució log-normal. La 
distribució de la concentració de As, Cd, Ni i Pb no es pot descriure amb la distribució normal ni amb 
les dades originals ni aplicant la transformació logarítmica. 








Figura 2-13. Diagrames de probabilitat acumulada de la concentració elements traça en sòls naturals (+), urbans (cercles 
vermells) i industrials (quadrats blaus).   
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2.5.4 Càlcul de valors de fons i referència d’elements traça en sòls de Catalunya 
 
El terme fons geoquímic ha adquirit una rellevança important al llarg dels últims anys degut a 
l’increment de la consciència social sobre el risc d’alliberament de substàncies contaminants al medi. 
Tot i que des d’un punt de vista geoquímic el concepte fons es defineix com a absència d’anomalies 
[76], les ciències ambientals associen aquest concepte a l’origen de les substàncies en el medi. En el 
cas dels elements traça i amb l’objectiu de discernir entre allò que és present al medi de forma natural 
i les substàncies que són introduïdes com a conseqüència de l’activitat antropogènica, és necessari 
definir valors llindar per facilitar la presa de decisions administratives. Tot i això, la complexitat de 
diferenciar entre la concentració d’elements traça present al sòl de forma natural procedent de la roca 
mare i aquella que és objecte de contaminació, la definició de valors de fons és objecte d’àmplia 
discussió a la literatura [4,6,10,76]. 
 
Alguns autors  [77,78] promouen l’ús de factors d’eriquiment (EF) per a diferenciar entre els fons 
natural i la contaminació. Aquests es basen en la relació entre l’element en consideració i un element 











On  mostraE][  i mostraX ][  són les concentracions a la mostra de l’element en consideració i l’element 
de referència a la mostra respectivament i escorçaE][ i escorçaX ][  són les concentracions a l’escorça 
terrestre. D’aquesta manera, suposant que l’element de referència només és present en el medi com 
a resultat de processos naturals, es podria avaluar la presència d’origen antropogènic de l’element a 
considerar. Tot i això, Reimann i Caritat [5] posen en evidència les mancances d’aquest mètode: la 
variabilitat de composició de la roca mare comparada amb l’escorça terrestre, el fraccionament 
natural dels elements en els processos propers a la superfície, la diferent solubilitat dels minerals i la 
influència dels processos biològics en la distribució dels elements traça en el sòl.  Els mateixos autors 
conclouen que els estudis de la distribució regional dels elements traça proporcionen una millor 
estimació de l’extensió i impacte de la contaminació en el sòl [4]. 
 
En el present estudi, s’han determinat els valors de fons i referència dels elements traça en sòl de 
Catalunya a partir de la seva distribució territorial. La utilització de tècniques SIG ha permès excloure 
aquelles zones potencialment afectades per contaminació directa de les naturals. Tot i això, l’efecte 
de la contaminació difosa sobre el global del territori impedeix obtenir mostres no influenciades per 
l’activitat humana. És per això que en aquest estudi, seguint l’exemple de d’altres regions (p.e. [42]) , 
s’han definit els valors de fons i referència com un terme estadístic resultant del mostreig i anàlisi de 
mostres provinents de zones amb una mínima probabilitat de contaminació.  
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Així doncs, s’ha definit el valor de fons ( fV ), com el llindar superior de l’estimador de la tendència 
central de les dades. És a dir, un valor del qual la probabilitat de ser superat per una mostra 
procedent de zones no afectades per la contaminació antropogènica és inferior o igual al 0.5. El valor 
de fons vol ser un valor indicatiu de la concentració d’elements traça en els sòls de Catalunya, i no es 
pot considerar com un valor llindar, per sobre del qual es pot afirmar que el sòl mostra signes de 
contaminació.  
 
El valor de referència s’ha definit com una mesura de la concentració superior d’elements traça en 
sòls teòricament no contaminats. Aquest valor es pot entendre com la concentració limit la superació 
del qual pot ser indicativa de contaminació. Tot i això, per obtenir conclusions sòlides respecte l’origen 
de valors superiors al valor de referència, s’han de dur a terme estudis de les característiques 
climatològiques, litològiques i pedològiques del sòl.  De la mateixa manera, aquells sòls que presentin 
valors inferiors al valor de referència no es poden considerar lliures de contaminació.  
 
Donat que la concentració d’algun grup de dades corresponents als elements, així com la seva 
transformació logarítmica, no s’ajusta a la distribució normal, ha calgut recórrer a l’estadística no-
paramètrica; sense ajustar les dades empíriques a cap distribució de freqüències teòrica; per tal de 
determinar els nivells de fons. El càlcul d’intervals estadístics lliures de distribució no requereix 
l’assumpció d’una distribució particular. 
 
Així doncs, per garantir que el valor del nivell de fons determinat sigui representatiu del nivell de fons 
real, és necessari garantir amb un elevat grau de confiança (95%) que el valor determinat és inferior 
al valor real de la distribució mitjançant un interval de confiança.  
 
En el cas de les dades que segueixen una distribució normal (Co, V i Zn), la mitjana aritmètica es pot 
considerar un valor indicatiu de la tendència central de les dades. En aquest cas, l’interval superior 
( fV ) del 100(1- α)% de confiança per la mitjana real (μ~ ) de la distribució es pot calcular utilitzant la 
coneguda fórmula de la t-Student [79]:  
 
n
stxV nf ·)1,1( −−+= α (2.2)
 
On x és la mitjana aritmètica de les dades,  )1,1( −− nt α  és la funció t-Student, s la desviació estàndard i 
n el nombre de dades. En el nostre cas, s’ha calculat l’estimador de la mitjana real de la distribució de 
les dades amb un intèrval de confiança del 95%. 
 
El càlcul d’intèrvals de confiança per la mitjana de la distribució lognormal ha estat àmpliament discutit 
a la literatura [80,81]. Sovint es calculen els intèrvals de confiança per la mitjana de la distribució 
lognormal a partir de les dades originals transformades mitjançant la funció logaritme i transformant 
els valors obtinguts a l’escala original mitjançant la funció antilogaritme, d’aquestes dades i 
Elements traça en sòls de Catalunya. Valors de fons i referència i relació amb la geologia subjacent  
 
 78
transformant el valor obtingut a l’escala original mitjançant la funció antilogaritme. Tot i això, aquest 
mètode porta al càlcul d’intèrvals de confiança per a la mediana de les dades originals enlloc de fer-









= e (2.3) 
 
On logμ  i logσ  corresponen, respectivament, a la mitjana i la desviació estàndard de les dades log-
transformades [82].  
 
Així doncs, en aquells casos en que la hipòtesi de normalitat s’ha rebutjat però no la de normalitat de 
les dades log-transformades (Be, Cr, Cu, Mo, Sb, Sn, Tl i U), s’ha assimilat el valor de fons a l’interval 
superior del 95% de confiança per la mediana de les dades. El càlcul d’aquest valor s’ha realitzat 
transformant les dades mitjançant la funció logaritme, calculant l’intèrval superior de la mitjana 
mitjançant l’equació (2.2) i transformant el valor càlculat a l’escala original mitjançant la funció 
antilogaritme. 
 
Per aquelles dades de les quals s’ha rebutjat la hipòtesi de normalitat i de lognormalitat, s’han calculat 
els valors de fons mitjançant tècniques no paramètriques. El valor de fons s’ha assimilat a l’intèrval 
superior amb un 95% de confiança per al percentil 50è (mediana) de les dades originals. Aquest valor 
s’ha calculat, d’acord amb Hahn i Meeker [79], com el valor número u de les dades ordenades de 
forma descendent on u és l’enter més petit que compleix: 
 
95.0)5.0;;1( ≥− nuB (2.4)
   
On )5.0;;1( nuB −  és la funció binomial avaluada a u-1. 
 
Per al càlcul dels valors de referència ( rV ), s’ha seguit una metodologia similar que l’emprada per 
calcular els valors de fons. Aquests s’han calculat com l’intèrval superior del percentil 95 amb un grau 
de confiança del 95%. En el cas d’una distribució normal de les mostres:  
 
)1,95.0( −+= nr gxV (2.5)
 
on )1,95.0( −ng  és el valor interpolat dels factors proposats per Odeh i Owen [83]. 
 
En aquells casos que s’ha pogut assumir una distribució lognormal de les dades, els valors s’han 
calculat de forma anàloga transformant prèviament les dades mitjançant la funció logaritmíca.  Per al 
cas d’aquells elements traça que no presentaven una distribució normal o lognormal, els valors de 
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referència s’han escollit com el valor número u de les dades ordenades on u és l’enter més petit que 
compleix:  
  
95.0)95.0;;1( ≥− nuB (2.6)
 
La Taula 2-8 mostra els resultats dels nivells de fons i referència per a elements traça en sòls de 
Catalunya.  
 
Taula 2-9. Nivells de fons i referència per a elements traça en sòls superficials de Catalunya 
 Nivells de fons (mg·kg-1) 
Nivells de referència 
(mg·kg-1) 
As 10.4 49.5 
Be 1.28 3.81 
Cd 0.261 0.570 
Co 11.4 19.4 
Cr 21.6 71.0 
Cu 15.4 43.3 
Hg 0.11 1.99 
Mo 1.08 2.89 
Ni 20.7 49.6 
Pb 21.7 55.5 
Sb 1.36 4.33 
Se 0.4171 0.4171 
Sn 2.79 6.08 
Tl 0.472 1.08 
U 2.03 4.36 
V 74.2 125.6 
Zn 56.1 95.3 
1Límit de detecció  
 
Com es pot observar, la concentració de Se en sòls naturals és tan baixa, que és la pròpia tècnica 
instrumental la que determina el nivell de fons. Segurament, tenint en compte la definició utilitzada en 
aquest estudi, el nivell de fons d’aquests dos elements traça en sòls de Catalunya és inferior al 
proposat. 
 
2.5.5 Elements traça en sòls urbans i industrials 
 
La literatura presenta nombrosos estudis dedicats a estudiar la contaminació del sòl per elements 
traça en ambients urbans (p.e. [84-86]) i industrials (p.e. [87,88]). A continuació es mostren els 
resultats de sòls obtinguts en zones urbanes (Taula 2-10) i industrials (Taula 2-11).  
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Taula 2-10. Estadístics descriptius dels resultats dels paràmetres químics i la concentració d’elements traça en mostres de sòls 
en zones urbanes 
Urbans 
  Min Max x  x~  S p95 %ND 
pH - 4.9 8 7.6 7.7 0.56 8.0 - 
Pèrdua pes a  
104 ºC % 0.39 6.41 2.66 2.46 1.52 4.67 0.0 
Carbonats % 0.5 44.1 16.2 12.5 12.1 42.8 3.3 
Matèria Orgànica g·kg-1 8.96 90.5 33.4 30 20.5 86.4 0.0 
CBC cmol·kg-1 9.26 30.5 16.9 16.3 4.82 30.3 0.0 
As mg·kg-1 0.245 21.8 9.47 8.82 5.09 20.1 0.0 
Be mg·kg-1 0.192 2.78 1.4 1.33 0.6 2.41 0.0 
Cd mg·kg-1 0.041 0.92 0.303 0.251 0.218 0.861 6.7 
Co mg·kg-1 0.145 18.6 9.25 8.78 5.08 18.3 0.0 
Cr mg·kg-1 6.21 295 34.1 19.9 51.7 68.9 0.0 
Cu mg·kg-1 4.03 180 35.1 20.7 36.5 104 0.0 
Hg mg·kg-1 0.03 6.31 0.659 0.175 1.35 3.48 20.0 
Mo mg·kg-1 0.066 8.27 1.27 1.04 1.41 2.07 3.3 
Ni mg·kg-1 0.774 58.2 17 14.4 13 45.6 3.3 
Pb mg·kg-1 9.76 358 80.4 39.3 84.7 277 0.0 
Sb mg·kg-1 0.107 5.2 1.95 1.63 1.37 4.79 0.0 
Sn mg·kg-1 1.16 18.6 6.41 4.64 4.23 14.8 0.0 
Se mg·kg-1 0.417 50.5 3.55 0.417 11.9 44.3 93.3 
Tl mg·kg-1 0.176 2.91 0.605 0.481 0.512 1.21 10.0 
U mg·kg-1 0.306 4.85 1.91 1.68 1.08 4.09 3.3 
V mg·kg-1 1.58 143 66.4 68.1 31.7 122 0.0 
Zn mg·kg-1 13.5 308 101 85 61.6 233 0.0 
 
Taula 2-11. Estadístics descriptius dels resultats dels paràmetres químics i la concentració d’elements traça en mostres de sòls 
en zones industrials 
Industrials 
  Min Max x  x~  S p95 %ND 
pH - 6.3 8.6 7.7 7.7 0.37 8 - 
Pèrdua pes a 
104 ºC % 0.47 6.7 2.5 2.2 1.7 6.4 0 
Carbonats % 0.5 68 21 19 17 55 6.6 
Matèria Orgànica g·kg-1 13.1 57 28 25.7 10.6 48.5 0 
CBC cmol·kg-1 7.08 26.3 12.8 12.7 3.48 18.8 0 
As mg·kg-1 0.834 20.5 8.25 8.28 3.96 15.5 0.0 
Be mg·kg-1 0.058 3.5 1.21 1.28 0.86 2.34 5.7 
Cd mg·kg-1 0.0392 0.84 0.254 0.181 0.198 0.766 5.7 
Co mg·kg-1 3.11 17.1 7.88 6.81 3.3 14.2 0.0 
Cr mg·kg-1 1.18 38.2 17.4 15.3 9 37 0.0 
Cu mg·kg-1 5.59 95 26.4 18.6 20.7 64 0.0 
Hg mg·kg-1 0.035 0.436 0.109 0.062 0.096 0.265 34.3 
Mo mg·kg-1 0.437 2.83 0.968 0.838 0.53 2.25 0.0 
Ni mg·kg-1 4.85 30.4 15.1 14.8 6.17 28.3 0.0 
Pb mg·kg-1 1.9 165 38.2 23.8 37 115 0.0 
Sb mg·kg-1 0.148 5.49 1.76 1.46 1.16 4.41 0.0 
Sn mg·kg-1 0.582 12.1 3.52 2.75 2.43 8.79 0.0 
Se mg·kg-1 0.417 0.417 0.417 0.417 0 0.417 100 
Tl mg·kg-1 0.176 0.949 0.386 0.315 0.196 0.712 11.4 
U mg·kg-1 0.306 2.86 1.68 1.53 0.64 2.82 2.9 
V mg·kg-1 19.2 111 59.1 55.2 20.2 93.6 0.0 
Zn mg·kg-1 8.19 198 62.1 60.5 34 115 0.0 
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Com es pot observar, els resultats de paràmetres químics analitzats cauen dins el mateix rang 
observat per a les mostres naturals. Aquest resultat és d’esperar si tenim en compte la gran 
variabilitat observada en les mostres naturals. D’altra banda, la naturalesa intrínseca d’aquests 
paràmetres i la presa de mostres en zones visualment no alterades, fa que l’activitat antropogènica no 
directa sobre el sòl tingui poca o nul·la influència sobre els valors dels paràmetres analitzats.  
 
Pel que fa referència als resultats d’elements traça, la Figura 2-14 compara els valors dels estadístics 
descriptius obtinguts amb els obtinguts per els sòls recollits en zones naturals.  
 
 
Figura 2-14. Diagrama de caixes de la distribució dels valors d’elements traça en sòls recollits en zones naturals (x), urbanes 
(cercles vermells) i industrials (quadrats blaus). Les caixes estan centrades al valor promig i els seus límits representen els 
percentils 25 i 75. La línia blava correspon al valor de la mediana.  
 
Com s’observa, la majoria d’elements traça, amb l’excepció del Pb i el Sn, presenta una distribució de 
concentracions similar en el tres úsos del sòl estudiats. Els valors de la tendència central són força 
semblants en els tres úsos del sòl (Taula 2-10 i Taula 2-11 i Figura 2-14) i, tot i que pot ser present, 
no s’observa una alteració genèrica del territori en relació amb l’ús del sòl i les activitats 
antropogèniques. Els gràfics de probabilitat acumulada també presenten formes similars per als tres 
úsos del sòl (Figura 2-13). 
 
D’altra banda, les mostres recollides en ambients urbans presenten valors de concentració de Pb 
lleugerament més elevats (mediana 39.4 mg·kg-1)  que les recollides en zones naturals (mediana 19.5 
mg·kg-1) i industrials (mediana 23.8 mg·kg-1). Els diagrames de probabilitat acumulada (Figura 2-13) i 
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de caixes (Figura 2-14) també mostren una distribució amb concentracions més elevades en el cas de 
les mostres de sòl urbanes. Al diagrama de probabilitat acumulada es poden observar dues 
distribucions clarament diferenciades (canvi de pendent) en el cas de les mostres urbanes. Les 
mostres industrials també es desvien, tot i que en menor grau, de la tendència marcada per les 
mostres naturals. 
 
Tenint en compte l’absència d’un enriquiment conegut de Pb en la geologia subjacent i l’elevada 
proporció de vehicles per habitant de la regió (propera a la del Regne Unit i França [89]), els gasos de 
combustió dels vehicles són la causa més probable d’aquest enriquiment. L’acumulació de Pb en sòls 
situats en zones amb alta densitat de trànsit ha estat àmpliament estudia en nombrosos estudis (p.e. 
[90-93]). Tot i la prohibició de l’ús del Pb en combustibles des de l’any 2001,  la seva presència en els 
sòls urbans degut al seu ús històric és encara significant. En un estudi sobre el contingut d’elements 
traça en partícules atmosfèriques recollides en ambients urbans Moreno et al. [94] apunten  també al 
trànsit com la principal font de Pb en les partícules atmosfèriques dels ambients urbans de sis ciutats 
espanyoles (entre elles Barcelona i Tarragona). Des de l’inici seu ús com a additiu en la gasolina, la 
deposició atmosfèrica ha suposat, generalment, la major entrada de Pb en el cicle biogeoquímic. Al 
sòl, el Pb depositat es queda retingut a les capes superficials degut a la seva poca mobilitat i gran 
afinitat amb la matèria orgànica. Essencialment, és  probable que el Pb procedent de les emissions 
de vehicles s’hagi acumulat en l’horitzó més superficial essent aquesta la causa més probable de 
l’enriquiment observat en els sòls urbans [90]. 
 
L’Sn també presenta cert enriquiment en els sòls urbans (mediana 4.64 mg·kg-1) respecte els sòls 
naturals (mediana 3.11 mg·kg-1) i industrials (mediana 2.75 mg·kg-1). Els diagrames de distribució 
acumulada  i de caixes també mostren diferències en la distribució d’aquest element traça en els sòls 
urbans. La literatura descriu diferents vies d’emissió de Sn a l’ambient, tals com la combustió de 
carbó i fusta, la incineració de residus o les aigües residuals [69,90,95]. No obstant, les dades 
obtingudes no permeten considerar cap d’aquests processos com a factor dominant de la presència 
de Sn en sòls urbans i, segurament, la influència combinada de les diverses fonts de Sn és la causa 
de l’enriquiment observat en els sòls mostrejats. Per elucidar els mecanismes que controlen les fonts 
de Sn en zones urbanes, calen estudis posteriors que incloguin diversos punts de mostreig dins del 
mateix àmbit urbà i identificar les possibles fonts de contaminació en cada zona concreta.  
 
2.5.6 Mobilitat d’elements traça en sòls naturals. Extracció seqüencial. 
 
Molt nombrosos són els estudis presents a la literatura que intenten avaluar el grau de mobilitat dels 
diferents elements traça en el sòl (p.e. [96-98]). Actualment, hi ha un buit de coneixement sobre 
l’especiació química i els mecanismes que controlen la mobilitat de la majoria d’elements traça en el 
sòl. Tot i que amb les bases de dades termodinàmiques actuals es poden arribar a predir les espècies 
predominants en funció de les condicions químiques d’alguns elements traça en el sòl [99-101] i la 
mobilitat d’aquestes, la complexa mescla de fases que forma el sòl obliga a la utilització de tècniques 
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avançades per a l’estudi in-situ de les formes químiques que presenta un element al sòl. Tècniques 
com l’espectroscopia d’absorció de raigs-X (XAS) o la micro-difracció de raigs-X (μ-XRD), que només 
són disponibles a grans infraestructures de llum sincrotró, permeten estudiar l’entorn atòmic i les 
fases minerals en què es presenta un element en el sòl i són el primer pas per avançar en la 
determinació de constants termodinàmiques. 
 
Tot i això, la necessitat d’estudiar l’impacte dels elements traça sobre la salut humana i els 
ecosistemes, ha fet que la predicció del comportament i dels elements traça en el sòl s’hagi estudiat 
de forma més empírica en mostres concretes i sense aprofundir en els mecanismes i reaccions 
químiques que controlen aquest comportament. Aquests tipus d’estudis inclouen la determinació de 
coeficients de partició, isotermes de sorció i quantitats extraïbles d’elements traça mitjançant 
l’utilització de procediments d’extraccions seqüencials. Tot i que el fet d’utilitzar procediments 
genèrics que sovint engloben més d’un mecanisme no permet l’extrapolació dels resultats a 
condicions molt diferents de les presents en l’estudi (pH, temperatura, força iònica, concentració de 
d’altres elements, etc.), si que constitueixen una primera estimació molt valuosa per al posterior 
anàlisi de l’impacte d’aquests contaminants. 
 
Genèricament i seguint amb l’aproximació anterior, es pot considerar que els elements traça es poden 
trobar en el sòl en una o vàries de les següents formes [102]:  
 
1) Dissolts en la solució del sòl 
2) Ocupant llocs d’intercanvi en constituents inorgànics del sòl 
3) Específicament adsorbits en constituents inorgànics del sòl 
4) Associats amb matèria orgànica insoluble del sòl 
5) Precipitats en forma de sòlids purs o mesclats 
6) Presents a l’estructura de minerals secundaris 
7) Presents a l’estructura de minerals primaris 
 
Per a la quantificació de l’associació dels elements traça amb cadascuna d’aquestes fases s’utilitzen 
els anomenats procediments d’extracció en diferents etapes, també coneguts com procediments 
d’extracció seqüencial. Breument, en aquests procediments, la mostra es tracta amb una successió 
d’agents extractants d’agressivitat creixent utilitzats en diverses etapes, que pretenen extreure 
exclusivament els elements traça associats a una o vàries de les fases anteriors. 
 
El mètode utilitzat en el present estudi divideix el contingut total del sòl en un determinat element 




III. Òxids de Fe i Mn 
IV. Matèria orgànica 





Degut a la complexitat del mètode, s’ha restringit la seva aplicació a 3 mostres de sòl ubicades en 
zones no alterades, 3 en zones urbanes i 3 situades en zones industrials. La Taula 2-12 presenta els 
resultats dels paràmetres físico-químics analitzats a les mostres. La  Figura 2-15 mostra els resultats 
per element de les extraccions realitzades. Degut a les baixes concentracions totals de Se i Hg en les 
mostres analitzades, es va decidir ometre aquests elements de l’anàlisi de les extraccions.  
 
Taula 2-13. Caracterítzació físico-química de les mostres utilitzades per a l’extracció sequencial 
 pH Pèrdua a 104 ºC Carbonats Matèria Orgànica CBC 
 - % % g·kg-1 cmol·kg-1 
N1 7.8 13.7 24.1 107.0 21.1 
N2 8.0 4.50 39.9 38.6 10.5 
N3 7.6 7.41 4.4 66.5 25.6 
C1 7.7 2.20 17.1 20.0 17.4 
C2 7.8 1.05 9.1 21.6 16.6 
C3 7.2 2.30 6.0 20.8 10.5 
P1 7.8 2.89 57.9 29.8 11.9 
P2 7.7 2.18 6.3 31.0 14.6 
P3 7.7 2.30 13.9 38.5 16.0 
 
Un dels grans inconvenients de les metodologies d’extracció seqüencial és la baixa recuperació dels 
elements a estudiar. La pèrdua de matèria durant les diferents extraccions juntament amb la poca 
selectivitat dels reactius i la re-absorció de les fases, fa que sovint aquests mètodes siguin 
questionats [65]. En el present estudi, la suma de les concentracions observades a les diferents 
fraccions és inferior a la concentració observada durant l’anàlisi de la mostra mitjançant el 
procediment convencional, fet que dificulta la interpretació quantitativa de les dades.  Només en el 
cas del Ni, Sb, Sn i V les recuperacions mitjes superen el 70%. En la resta d’elements, les 
recuperacions oscil·len entre el 30 i el 70%. No obstant això, els resultats es poden interpretar de 
forma qualitativa com una aproximació per conèixer l’afinitat dels elements estudiats amb les fases 
del sòl.  
 
A grans trets, no s’observen diferències en la distribució en les diferents fraccions dels elements traça 
entre sòls de diferents úsos (natural, urbà i industrial). Tot i això, la fracció majoritària de bona part 
dels elements és, en les mostres estudiades, la fracció residual. Això pot ser indici d’un origen 
geogènic dels elements, especialment en el cas del Sb, Sn, Tl i V, i indica una molt baixa mobilitat 
d’aquests elements entre els diferents compartiments ambientals.  D’altra banda, els òxids de Fe i Mn 
també jugen un paper important en la mobilitat dels elements traça en els sòls estudiats. La gran 
capacitat de sorció d’aquests minerals fa que retinguin bona part dels elements traça, dificultant la 
biodisponibilitat i impedint-ne l’accés a les aigües subterrànies. 
 
Més del 95% de Sn es presenta en la fase residual en totes les mostres. Estudis anteriors ja han 
observat una predominància de Sn en les fases residuals. Els elements traça associats a les fraccions 
residuals, probablement es troben incorporats en aluminosilicats i tenen poques possibilitats de ser 
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mobilitzats [103]. El fet que les concentracions en les fases més accessibles siguin relativament 
baixes, fa que aquests elements no representin una amenaça per l’entorn. Tot i que la fracció residual 
segueix sent predominant, una petita part del V també es troba a la fracció bescanviable. Tot i això la 
toxicitat d’aquest element traça és relativament baixa i aquesta fracció mòbil no suposa un problema 
ambiental greu.   
 
Un cas similar és el de l’Sb. Amb l’excepció d’una mostra en què l’Sb es presenta uniformement 
distribuït en les tres fases menys accessibles, més del 70% de l’Sb es troba en la fracció residual. 
Entre un 4% i un 7% es troba en la fracció de la matèria orgànica, mentre que la fracció dels òxids de 
Fe i Mn presenta entre un 5% i un 10% del total de l’Sb. Tot i que no es té un coneixement exhaustiu 
dels mecanismes que governen la mobilitat d’Sb en sòls i sediments, els pocs estudis disponibles 
observen una dismunició de la concentració de Sb amb la profunditat [104]. Probablement, la major 
part de l’antimoni en els sòls estudiats estigui en forma d’òxids relativament immòbils tot i que la gran 
afinitat dels òxids de Fe i Mn i la matèria orgànica per aquest element, fa que aquestes fraccions 
també presentin concentracions significatives [105].  
 
L’As i el Be presenten un comportament similar al de Sb. La fracció residual de les mostres 
estudiades presenta entre un 50 i un 90% del total de l’As i al voltant del 60% del total de Be. La 
matèria orgànica reté al voltant d’un 10%, i els òxids de Fe i Mn el 10% en el cas de l’As i el 20% en el 
cas del Be. El primer cas, s’explica pel fet que As i Sb presenten una gran afinitat i un comportament 
geoquímic molt semblant. Ambdós elements s’adsorbeixen en els òxids de Fe i Mn i la matèria 
orgànica. D’altra banda, la forma termodinàmicament estable del Be a pH bàsics és BeO i a pH àcids 
és Be2+ fet que pot explicar que tot i que la major part del Be estigui en la fase residual, la 
concentració present als òxids de Fe i Mn i la matèria orgànica també sigui significativa.  
 
La fracció residual dels sòls estudiats també presenta al voltant del 50% del total de Mo. Tot i que la 
distribució variarà en funció del tipus i característiques del sòl, la distribució obtinguda és similar a la 
plantejada per Adriano [90]. Com es pot observar, la sorció de Mo per part de la matèria orgànica, 
principalment, i pels òxids de Fe i Mn juga un paper important en la mobilitat de Mo. Tot i que el Mo es 
presenta en forma aniònica en el sòl i que la seva afinitat amb la matèria orgànica hauria de ser 
limitada, segurament les interaccions entre els òxids de Fe i la matèria orgànica serveixen 
d’intermediari entre la matèria orgànica i el Mo. 
 
El Tl també es presenta principalment (55%) en la fracció residual. Al voltant d’un 30% es presenta 
distribuït equitativament entre les fraccions corresponents als òxids de Fe i Mn i la matèria orgànica. 
La resta (15%) es troba a les fraccions més mòbils. El coneixament del comportament del Tl en sòls 
és bastant limitat. Tot i que presenta certa mobilitat en els sòls, en un estudi prop una cimentera 
alemanya es va observar com la seva concentració disminuïa amb la profunditat [106]. És, per tant, 
d’esperar que la seva migració a les aigües sigui limitada.  
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La fracció predominant en el cas del Cr són els òxids de Fe i Mn (entre 30% i 50% del total). La 
mobilitat del Cr en condicions naturals és d’esperar que sigui molt baixa, per això les concentracions 
observades a la fase bescanviable són molt baixes (< 1% del total). Els estats d’oxidació 
predominants del Cr en el sòl són III i VI i ambdós presenten gran afinitat pels òxids de Fe i la matèria 
orgànica.  En general, com que el Cr(VI) es presenta en forma aniònica en dissolució, la retenció per 
part dels òxids de Fe i Mn es veurà afavorida a pH àcids. En el cas del Cr(III), l’espècie predominant 
del qual és el Cr3+, es preveu el màxim de sorció a pH elevats. 
 
El Co presenta una distribució similar en els sòls estudiats. Tot i que la fracció associada als òxids de 
Fe i Mn no és tan significativa com en el cas del Cr, la sorció per part d’aquestes fases es veu 
afavorida a valors de pH bàsics. El fet que el Co formi fases sòlides amb el carbonat (CoCO3) a pH 
entre 7 i 11 explica la presència d’aquest element en la fracció associada als carbonats. Tot i que les 
mostres estudiades presenten una fracció relativament elevada de Co bescanviable, la toxicitat del Co 
és relativament reduïda comparada amb d’altres elements traça [90]. 
 
També el Cd es distribueix de forma semblant al Co en els sòls estudiats. Les fraccions residuals i 
vinculada als òxids de Fe i Mn presenten les concentracions més elevades. Ambdues fases retenen 
aproximadament el 30% del Cd present al sòl. La resta es distribueix, per el següent ordre, a la 
matèria orgànica, els carbonats i la fracció bescanviable. L’adsorció en òxids de Fe i Mn és el 
mecanisme que governa la mobilitat de la part residual solubilitzada. Tot i això, la presència de Cd en 
forma de CdCO3 (s) en sòls alcalins com els analitzats, fa que la fracció associada a carbonats també 
presenti concentracions significatives.   
 
El Cu es troba predominantment associat a la fracció residual del sòl (25% - 50%) i als carbonats 
(30% - 60%). Segons Ponizovsky et al. [107] la precipitació de CuCO3 a la superfície dels minerals 
carbonàtics pot ser el mecanisme dominant en la retenció en sòls amb alt contingut de carbonat. 
Aquest fet implica una elevada mobilitat del Cu en condicions àcides que pot arribar a ser perjudicial 
per a la fauna aquàtica en concentracions elevades. 
 
La majoria de mostres estudiades, presenten el Ni distribuït entre les fraccions associades als òxids 
de Fe (al voltant d’un 30%) i residuals (aproximadament un 40%). La resta apareix principalment a la 
fracció de carbonats i només una petita part a les fraccions bescanviables i orgàniques. Hickey i 
Kittrick [108] observen una distribució molt similar del Ni en sòls. Considerant la termodinàmica 
associada a l’especiació de Ni, el NiFe2O4 és el sòlid amb més probabilitat de precipitar. Així doncs, el 
Ni sembla estar en fraccions poc mòbils, dificultant així el seu accés a d’altres compartiments 
ambientals. 
 
Com es pot observar, l’U es troba principalment associat a les fraccions residuals i dels òxids de Fe i 
Mn. Tot i això, la matèria orgànica i els cabonats també presenten concentracions significatives 
comparades amb les de d’altres elements. Un altre cop, les capacitats sorptives dels òxids de Fe i Mn 
retenen bona part de l’U present al sòl. 
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La presència del Pb principalment en els òxids de Fe i Mn, pot ser un indici del seu origen 
antropogènic. Estudis de la distribució de Pb en partícules atmosfèriques i urbanes van observar que 
el Pb es trobava principalment al a fracció associada als òxids de Fe i Mn. El fet que les mostres 
recollides siguin de la part més superficial del sòl, recolza la hipòtesi del seu origen no geogènic. Tot i 
això, la baixa mobilitat del Pb en sòls calcàris implica que la part mobilitzable sigui molt reduïda i no 
cal esperar migració a les aigües subterrànies [90]. En general, diversos estudis conclouen que la 
major part del Pb que s’ha acumulat en el sòl de les emissions d’automòbils, s’ha mantingut a la part 
més supefícial del perfil del sòl [109]. 
 
El Zn presenta una distribució força variable al llarg de les mostres estudiades. Tot i que la part 
present a la fracció residual és important en gairebé totes les mostres, la resta es distribueix en grau 
diferent entre les fraccions associades als òxids de Fe i Mn i la matèria orgànica L’afinitat de la 
matèria orgànica i els òxids de Fe i Mn pel Zn està àmpliament descrita a la literatura i la distribució 
del Zn entre aquestes dues fases depèn de les propietats del sòl. Els carbonats i les fases 
bescanviables presenten la concentració més baixa del sòl indicant la poca mobilitat del Zn en els 
sòls estudiats.  




   
  
Figura 2-15. Resultats d’extraccions seqüencials en mostres situades en zones naturals (N1,N2 i N3), urbanes (C1,C2 i C3) i industrials (I1,I2 i I3). (mg·kg-1 b.s.)
Fraccio Bescanviable
Carbonats
Oxids de Fe i Mn
Materia Organica
Residual
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2.5.7 Influència de les pràctiques agrícoles 
 
L’agricultura pot ser una font d’introducció d’elements traça en el medi natural. Els fertilitzants 
(orgànics i minerals), pesticides, herbicides i la resta de productes fitosanitàris, juntament amb els 
fangs residuals procedents de la ramaderia i d’orígen urbà utilitzats en les pràctiques agrícoles poden 
estar enriquits en determinats elements traça i ser l’orígen de contaminació en els sòls on s’apliquen.  
 
Per exemple, històricament, el principal ús de l’As ha estat en l’agricultura com a pesticida. Com a 
conseqüència, sòls procedents de zones que han patit un ús repetitiu de substàncies amb As poden 
arribar a presentar concentracions molt superiors al nivell de fons. El sòls agrícoles també poden 
presentar concentracions anormalment elevades de Cu ja que aquest element traça es troba present 
en fungicides i fangs aplicats als camps. Els fosfats i els fangs residuals utilitzats com a fertilitzants 
també són una font de Cd, Ni i U en sòls destinats a l’agricultura. També és molt important l’aportació 
dels fertilitzants a l’enriquiment de Zn en els sòls agrícoles ja que aquest element és un micronutrient 
essencial. El tributilestany (TBT) ha estat utilitzat com a fungicida en cultius de patata i el Se també es 
troba en tractaments per a llavors i fertilitzants fosfatats [90,110].  
 
El fet que gairebé el 40% del territori català estigui dedicat a tasques agrícoles impossibilita l’exclusió 
de les zones potencialment afectades. Per verificar la validesa del mostreig, tot i que durant les 
tasques de mostreig es van intentar excloure les zones visiblement afectades per activitats 
antropogèniques (incloent agrícoles), a continuació es comparen les concentracions d’elements traça 
en sòls no alterats amb aquells potencialment afectats per l’impacte d’activitats agrícoles.  
 
Amb aquest objectiu, s’ha utilitzat la informació recopil·lada durant el mostreig i les eines SIG per 
agrupar les mostres naturals en dos subgrups: agrícoles i no agrícoles. Mitjançant la base topogràfica 
i les ortofotos 1:5000 de l’Institut Cartogràfic de Catalunya, s’ha inclòs dins del subgrup de mostres 
agrícoles aquelles mostres situades dins de camps de conreu i la seva àrea d’influència. Degut a 
l’elevat nombre de valors inferiors al límit de detecció, les dades corresponents a les concentracions 
de Se i Hg s’han exclòs de posteriors anàlisis. La Figura 2-16 mostra la distribució de la concentració 
d’elements traça per a cada subgrup.  
 




Figura 2-16. Diagrama de caixes de la distribució de concentracions d’elements traça en sòls agrícoles (○) i no  agrícoles (x). 
Les caixes estan centrades en els valors promitjos i els límits representen els percentils 25 i 75. Les línees mostren els valors 
mitjans de cada subgrup.  
 
Com es pot observar, les diferències entre la distribució d’ambdós subgrups són pràcticament 
inexistents. La densitat de mostreig no permet observar diferències entre la concentració d’elements 
traça sòls agrícoles i no agrícoles. A més, l’exclusió de zones visiblement alterades durant l’execució 
del mostreig pot haver minimitzat la probabilitat d’obtenir mostres contaminades degut a pràctiques 
agrícoles.  
 
2.5.8 Influència de la geologia subjacent 
 
Superposant els resultats obtinguts sobre el mapa geològic de Catalunya (Figura 2-12) es poden 
distingir diverses relacions entre la concentració d’elements traça i la geologia subjacent. A 
continuació s’analitzen de forma resumida aquestes relacions i es comparen els resultats obtinguts 
amb els rangs composicionals observats en d’altres estudis duts a terme en la zona. 
 
Per aprofundir en l’estudi d’aquestes relacions, les mostres s’han agrupat en 18 grups en funció de la 
geologia sobre la qual residia el sòl recollit. El mapa geològic de Catalunya 1:250000 [111] distingeix 
229 unitats geològiques tenint en compte criteris litològics i cronològics. Per simplificar l’anàlisi i tenint 
en compte que el nombre de mostres recollides és limitat, aquestes unitats s’han agrupat en  10 
unitats cronològiques i 8 unitats litològiques.  
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Sediments poc consolidats (sorres, lutites, 
graves). Principalment d’origen al·luvial, 
col·luvial i costaner. (C) 
Sediments poc consolidats i consolidats 
(sorres, lutites i graves) d’origen divers. 
Distribució heterogènia. (C) 
Sediments detrítics marins i continentals 
(gresos, lutites i conglomerats). Conques 
del neògen als Pirineus orientals i la 
Cadena Costera Catalana. (C) 
Sediments detrítics continetals (gresos, 
lutites i conglomerats), calcàries lacustres i 
evaporites.  Conca de l’Ebre (C) 
    
Sediments detrítics marins i continentals 
(gresos, lutites i conglomerats), calcàries i 
margues. Conca de l’Ebre. (C) 
Calcàries i margues. Pirineus i Cadena 
Costera Catalana. (C) 
Red beds (Triassic), calcàries i dolomies 
(Triàssic i Juràssic), evaporites (Triàssic), 
ofites (Triàssic superior). Pirineus i 
Cadena Costera Catalana. (C) 
Carbonàtiques i lutites (Devonià),  gresos i 
pelites (Carbonífer Inferior), sediments 
detrítics amb intercalacions de roques 
volcàniques (Carbonífer Superior – Permià 
Superior). Basament dels Pirineus i la 
Cadena Costera Catalana. (C) 
    
Gresos, wackstones i pelites amb capes 
primes d’esquists neres, roques calcàries, 
roques volcàniques i granitoides (Cambrià 
i Ordovicià) i esquists negres (Silurià). 
Sovint afectades pel metamorfisme 
regional. Basament dels Pirineus i la 
Cadena Costera Catalana. (C) (L) 
Granitoids calco-alcalins (principlament 
granodiorites i monzogranits), sovint 
relacionats amb hornblenda o moscovita, 
coexistint amb petits estocs de dioritoides i 
gabroides. Basament dels Pirineus i la 
Cadena Costera Catalana. (C) (L) 
Triàssic i Oligocè. (L) Devonià, Mesozoic i Eocè. (L) 
    
Terciàri. (L) Terciàri. (L) Paleozoic Superior i Terciàri. (L) Sediments Quaternaris (Pliocè i Holocè). (L) 
 
Figura 2-17. Definició i distribució espacial de les unitats cronològiques (C) i litològiques (L). 
 
Utilitzant mètodes SIG, cada mostra s’ha assignat cada mostra a un grup cronològic i a un grup 
litològic i s’ha analitzat la distribució de les concentracions d’elements traça en cada unitat geològica. 
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La Figura 2-18 presenta la distribució de les concentracions d’elements traça en sòls dins de cada 
unitat geològica definida. 
  
Les seqüències paleozoiques dels Pirineus i la cadena Costera Catalana presenten concentracions 
elevades d’As, Co, Cr, Cu, Ni, Sb, V i Zn i, al mateix temps, els granitods de les mateixes unitats 
morfoestructurals presenten concentracions reduïdes dels mateixos elements. Com es pot observar a 
la Taula 2-14, les roques paleozoiques sedimentàries i meta-sedimentàries de la zona d’estudi estan 
típicament enriquides en Co, Cr, Cu, Ni, V and Zn quan es comparen amb granitoids hercinians 
representatius.  
  
Taula 2-14. Rangs composicionals per  Co, Cr, Cu, Ni, V, Zn, U i Pb de litologies representatives de les unitats paleozoiques 
localitzades o pròximes a l’àrea d’estudi.. Els valors s’han obtingut d’una revisió dels treballs referenciats. Totes les unitats en 
mg·kg-1  
Referencies Localització Co Cr Cu Ni V Zn U Pb 
Granitoids         
[112,113] Querigut massif (Pirineus Centrals) 5-9 10-50 2-5 3-5 20-70  1-5  
[114,115] La Jonquera (Pirineus Orientals) 1-10 5-50 1-5 1-10 70 30-100 3-7 20-30 
[116] Trois Seigneurs (Pirineus Centrals) 9-15 25-70 6-12 8-15 50-70 60-70 2-6 15-25 
[117] Costa Brava (Cadena Costera Catalana)   2-5 2-10 15-50 20-55  15-30 
          
Roques metasedimentàries i sedimentàries         
[116] Trois Seigneurs  (Pirineus Centrals) 10-20 100-150 10-30 15-40 70-150 70-110 2-5 10-20 
[118] Serralada Ibèrica 10-20 70-150 10-40 15-60 70-165  2-5  
[115] Massís Albera  (Pirineus Occidentals) 50-80 125-175 10-30 25-50 90-120 70-130  10-20 
  
Tot i que no s’han trobat dades composicionals de roques paleozoiques per As ni Sb, la distribució 
espacial obtinguda per aquests dos elements està relacionada amb la distribució espacial de la 
geologia subjacent ja que les seqüències paleozoiques de Catalunya presenten diverses menes 
d’aquests dos elements traça [11,12], mentre que els granitoids estan típicament empobrits en As en 
relació als lutites i gresos [110] (Figura 2-18). D’altra banda, la relació geoquímica entre Sb i As està 
plenament documentada i no és estrany observar similituds entre les distribucions espacials d’aquests 
dos elements [69,119]. 
 
Per altra banda, no s’observen diferències per les concentracions de Be, Cd, Mo, Pb, Sn, Tl i U entre 
els sòls ubicats sobre granitoids i aquells recollits sobre les roques sedimentàries i metamòrfiques. 
Això no obstant, revisant les dades composicionals presents a la literatura, no s’observa una clara 
diferència entre les concentracions observades per aquests elements les roques paleozoiques  
metasedimentàries i sedimentàries i les observades en granitoids (Taula 2-14 i Figura 2-18). 
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Figura 2-18. Diagrama de caixes de la concentració d’elements traça per cada unitat geològica definida. Les caixes estan 
centrades en els valors promig i els límits representen els percentils 25 i 75. Les línies grises representen les medianes i la línia 
blava representa el valor promig de totes les dades.  
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Els sòls mostrejats sobre materials mesozoics presenten concentracions baixes i mitjanes pels 
elements traça analitzats. Aquest fet també es pot relacionar amb la composició de la roca mare ja 
que les roques mesozoicques de Catalunya estan formades, principalment, per calcàries. La 
bibliografia consultada suggereix que les roques calcàries presenten valors baixos i mitjans per a les 
concentracions dels elements traça estudiats. 
 
Els sòls mostrejats en unitats corresponents al Terciàri i el Quaternari, mostren concentracions 
intermitjes entre els obtinguts sobre materials paleozoics i mesozoics. Aquest fet també es pot atribuïr 
a una signatura geològica si es té en compte que:  
 
Els materials terciàris i quaternaris de Catalunya estan principalment formats de sediments detrítics i, 
en menor grau, calcàries i evaporites. Les àrees d’orígen dels materials detrítics sedimentàris de la 
Conca de l’Ebre estan situats als Pirineus, la Cadena Ibèrica i la Cadena Costera Catalana. A banda 
d’aquestes últimes, la Conca de l’Ebre també forma part de les àrees d’orígen dels materials de les 
conques neògenes i, al mateix temps, aquestes s’han d’afegir a les arees d’orígen dels dipòsits 
quaternaris.  
 
Malgrat la diferenciació soferta durant els processos de sedimentació, els materials detrítics mostren 
empremptes geoquímiques de les seves àrees d’orígen [120]. Els sòls formats sobre materials 
terciàris i quaternaris poden estar influenciats per entitats geològiques locals enriqudies en un o varis 
elements traça. Per exemple, cal remarcar les formacions terciàries riques en carbó [121], els dipòsits 
quaternaris peatland [122] i els basalts quaternaris i del neogen de la zona volcànica de la Garrotxa 
[33]. 
 
Aquest conjunt d’observacions, suggereixen que el factor que controla la distribució espacial de la 
concentració d’elements traça en sòls de Catalunya és la composició de la roca mare subjacent. 
Òbviament, l’escala de treball no permet distingir anomalies locals degudes a peculiaritats 
geològiques o fonts puntuals de contaminació. Al mateix temps, els efectes de les fonts de 
contaminació difosa que afecten la totatilat de la zona d’estudi no es poden distingir. Les mostres amb 
probabilitats elevades d’influència antropogència són aquelles recollides en sòls agrícoles i conques 
al·luvials quaternàries ja que actuen com a col·lectors de materials derivats de l’activitat 




El present treball pretén estudiar la distribució d’elements traça en sòls de Catalunya i els 
mecanismes que la governen. La literatura no presenta cap estudi anterior que estudiï, des del punt 
de vista regional, el contingut d’elements traça en els sòls a partir d’un conjunt de mostres 
representatiu de la totalitat del territori català. 
Elements traça en sòls de Catalunya. Valors de fons i referència i relació amb la geologia subjacent 
 95
 
Utilitzant eines SIG s´ha dissenyat i executat un mostreig sistemàtic aleatòri de 290 mostres 
superficials de sòls amb poques probabilitats de ser afectats per l’activitat antropogènica (naturals). 
Mitjançant tècniques de digestió per microones i ICP-MS s´ha determinat la concentració gairebé total 
de (As, Be, Cd, Co, Cr, Cu, Hg, Ni, Pb, Sb, Sn, Se, Tl, U, V i Zn), així com paràmetres físico-químics 
que caracteritzen el sòl (pH, pèrdua de pes a 104 ºC, carbonats, matèria orgànica i capacitat de 
bescanvi catiònic). 
 
Els valors de la mitjana i mediana obtinguts per al conjunt de mostres, són similars als valors 
obtinguts en estudis previs realitzats en zones reduïdes del territori català [27,123,124] i un estudi 
d’àmbit regional realitzat prèviament del contingut d’elements traça en diferents horitzons de sòls 
situats en l’àmbit industrial de Catalunya [24]. Amb l’excepció de As i Sb, els valors promitjos 
obtinguts també concorden amb l’ordre de magnitud dels valors promitjos per sòls del conjunt 
d’Europa [28] i el món [69]. L’enriquiment en As i Sb observat respecte els estudis prèvis, pot ser 
deguda a les mineralitzacions presents a la part septentrional de Catalunya [11]. 
 
Mitjant tècniques estadístiques i a partir de l’ajust a les distribucions normal i log-normal, s´ha calculat 
els valors de fons i referència per a elements traça en els sòls catalans. El valor de fons s’ha definit 
com el llindar superior de l’estimador de la tendència central de les dades i el valor de referència com 
una mesura de la concentració d’elements traça en sòls no contaminats.  
 
Els resultats obtinguts per a sòls naturals s’han comparat amb els obtinguts en 31 mostres de sòl 
situat en ciutats i 37 mostres de sòl situades en polígons industrials. Tots els elements traça, 
exceptuant Pb i Sn, presenten un rang de concentracions similar en els tres úsos del sòl. 
L’enriquiment en Pb observat en els sòls urbans és atribuït a la contaminació procedent de la 
utilització d’aquest element com additiu en carburants. En el cas del Sn, tot i que també s’observa un 
enriquiment en les mostres situades en zones urbanes, es requereixen més estudis que aportin 
evidències sobre seu orígen. 
 
Utilitzant procediments d’extracció seqüencial, s’ha estudiat, en 9 mostres dels tres úsos del sòl 
considerats, l’associació dels elements traça considerats amb les diferents fases predominants del 
sòl. En la majoria de casos (As, Be, Co, Cu, Mo, Cu, Sn, Zn, V i Tl) la fracció més gran de la 
concentració total es troba associada amb la fase residual indicant la poca mobilitat dels elements 
traça en els sòls estudiats. La fracció associada a òxids de Fe i Mn és la segona en importància, 
evidenciant la gran capacitat sorptiva d’aquests minerals.  
 
Davant la impossibilitat d’excloure aquelles mostres influenciades per pràctiques agrícoles del conjunt 
de mostres naturals, s’ha identificat aquelles properes a camps de conreu i se’n ha estudiat la seva 
variabilitat. No s’ha observat diferències significatives respecte la resta del conjunt de mostres 
naturals.  




Superposant els resultats amb el mapa geològic de Catalunya simplificat s’observen tendències 
espacials compartides entre la distribució d’elements traça i la geologia subjacent. Per aquest motiu, 
s’ha dividit el conjunt de mostres naturals en 10 unitats cronològiques i 8 unitats litològiques i se’n ha 
estudiat la variabilitat. 
 
Tot i la manca d’estudis prèvis sobre la distribució d’elements traça en sòls de Catalunya, s’observen 
trets diferenciats en la distribució d’elements traça dins de les diferents unitats geològiques definides, 
evidenciant que la geologia subjacent és el principal factor que controla la distribució d’elements traça 
en sòls naturals de Catalunya.  
 
No obstant això, són necessaris posteriors estudis per aprofundir en la relació entre la geologia de 
Catalunya i la distribució d’elements traça en el sòls catalans. La relativament baixa densitat de 
mostreig utilitzada, no permet posar de manifest les característiques amagades a una escala local i el 
poc nombre de mostres situades en determinades unitats geològiques (p.e. Cretaci), impedeix 
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3 Mobilitat d'antimoni en sòls naturals 
3.1 Introducció 
3.1.1 Els fenòmens de sorció 
 
La majoria d’elements traça són tòxics per a la salut humana i les legislacions dels diferents països 
permeten concentracions màximes admissibles molt baixes en els diferents compartiments 
ambientals. En el cas de sòls i aigües subterrànies, la sorció és el principal fenòmen que en controla 
la seva mobilitat. Sorció és un terme genèric de retenció que inclou els processos d’adsorció, 
precipitació superficial, polimerització, entre d’altres. El terme sorció se sol utilitzar quan el procés de 
retenció és desconegut i, per tant, pot ser qualsevol dels anteriors [1].  
 
D’entre aquests, l’adsorció constitueix un dels processos més importants en els sòls. Determina la 
quantitat de nutrients, metalls, pesticides i d’altres compostos orgànics retinguts a les superfícies dels 
sòls i, per tant, és un dels processos principals que controla el transport de nutrients i contaminants 
en els sòls. L’adsorció es defineix com l’acumulació d’una substancia o material a l’interfície entre la 
superfície d’un sòlid i la solució [1]. L’adsorció de soluts de la solució inclou tan forces físiques (van 
der Waals i complexes electrostàtics d’esfera externa) com forces químiques resultants de l’interacció 
a distances curtes tals com els mecanismes d’intercanvi de lligands, enllaços covalents i enllaços per 
pont d’hidrogen. 
 
Els grups funcionals superfícials juguen un paper important en els processos d’adsorció. Un grup 
funcional superficial es defineix com una “unitat mol·lecular reactiva químicament lligada a l’estructura 
d’un sòlid a la seva perifèria de manera que els components reactius de la unitat poden ser mullats 
per un fluid”. Els grups funcionals superfícials poden ser organics (carboxils, carbonils, fenòlics) o bé 
unitats inòrganiques mol·leculars. Entre aquests últims, els més importants són els grups siloxans 
(X2-SiO2) presents en fil·losilicats i els grups hidroxils (X-OH). Aquests poden estar protonats o 
desprotonats per l’adsorció de H+ i OH- segons les reaccions:  
 
X-OH + H+ ↔ X-OH2+   K+ (3.1)
X-OH ↔ S-O- + H+   K- (3.2)
 
Les entitats mol·leculars estables resultants de la interacció d’un grup funcional superficial amb un ió 
o mol·lècula en dissolució s’anomenen complexes superficials i la reacció global s’anomena 
complexació superficial. 
 
L’aplicació del concepte de complexació superficial als sòls és complicada degut a la heterogeneïtat 
dels sistemes naturals. Identificar la composició minerològica dels sòls i controlar l’especiació en fase 
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aquosa, són els principals problemes en la modelitzadió d’experiments amb fases naturals. Davis i 
col. [2] divideixen les aproximacions per modelitzar l’adsorció en sòls i sediments en dos grans grups: 
l’aproximació d’additivitat de components (CA) i l’aproximació de composició generalitzada (GC). 
 
En la primera aproximació s’assumeix que la superfície del sòl és composta de diferents fases les 
propietats de les quals són conegudes. Un cop s’ha determinat l’abundància i la identitat de les fases 
pures i els mecanismes que governen l’adsorció en cadascuna d’elles, l’aplicació de models 
específics per definir els balanços de masses permet descriure l’equilibri pel sistema sòl-solució i per 
cada fase en concret. En general, l’aplicació d’aquest tipus de models no requereix calibracions dels 
models sino que s’utilitzen paràmetres genèrics per cada superfície. 
 
En la segona aproximació s’assumeix que la composició superficial del sòl és massa complicada per 
ser quantificada en termes de contribucions de fases individuals a l’adsorció. Per això es descriu 
l’equilibri del sistema amb grups funcionals genèrics sense tenir en compte les fases individuals. En 
aquest cas, els paràmetres relacionats amb l’equilibri químic són, en general, determinats ajustant el 
model a les dades experimentals. Al ser calibrats amb dades experimentals procedents d’un sistema 
concret, els resultats d’aquest tipus d’estudis només són vàlids per els sistemes amb característiques 
molt concretes i no són extrapolables a l’estudi de sistemes amb característiques diferents.  
 
En aquest últim tipus d’aproximació, se solen utilitzar models senzills i genèrics (p. ex. isotermes) per 
predir el comportament del sistema element-sòl-solució. Els models són prèviament calibrats utilitzant 
les mateixes mostres de les quals es vol determinar el comportament. L’adsorció es pot determinar a 
partir d’experiments en batch que relacionen la concentració en equilibri de l’adsorptiu i la quantitat 
d’adsorbat a la superficie a temperatura constants.  A partir dels resultats experimentals, s’ajusten els 
paràmetres dels models utilitzats per descriure la interacció entre el solut i l’adsorbent. D’aquesta 
manera es poden extrapolar els resultats per predir el comportament del sistema en condicions reals.  
 
El principal inconvenient d’aquest tipus de models és que són purament qualitatius i no aporten 
informació sobre els mecanismes concrets que regulen el sistema. Paràmetres que influeixen en 
l’adsorció tals com el pH, la força iònica o la relació sòlid-líquid no es tenen en compte d’aquesta 
manera, no es poden extrapolar els resultats a condicions diferents de les què s’han determinat els 
paràmetres del model. 
 
3.1.2 L’antimoni a la natura 
 
L’antimoni és un element que pertany (juntament amb N, P, As i Bi) al grup 15 de la taula periòdica. 
Pot ocórrer a la naturalesa en 4 estats d’oxidació (-III, 0, III i V) però es troba, principalment, en els 
estats d’oxidació III i V en mostres ambientals, biològiques i geoquímiques [3]. Presenta dos isòtops 
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naturals 121Sb i 123Sb, ambdós estables i amb una abundància relativa de 57.21 i 42.79 %, 
respectivament.  
 
Les principals fonts comercials de Sb són l’estibnita (Sb2S3) i menes antimòniques de Pb localitzades 
principalments a Bolívia, Xina, Rússia, Sud-Àfrica i Mèxic amb una producció mundial anual al 1999 
de 140,000 tones [4]. El factor d’enriquiment actual (relatiu a les relacions element / Sc en roques 
típiques de l’escorça) és de l’ordre de 70 cops (per As és 30 i per Pb és 130) [5]. 
 
L’antimoni s’utiliza en semiconductors per a la manufacturació de detectors d’infrarroigs, diodes i 
dispositius d’efecte-Hall. La seva presència augmenta la duresa i resistència mecànica del plom. Els 
principals productes que contenen Sb són bateries, aliatges antifricció, tuberies, pintures, laques, 
compostos de goma, munició i vaines de cables. El triòxid d’antimoni Sb2O3 té propietats ignífugues 
que són incorporades en tèxtils, papers, plàstics i adhesius. També és utilitzat com a pigment, 
catalitzador i decolorant del vidre [3,6-9].  
 
Sb i els seus compostos són considerats com a contaminants d’interès prioritari per les diferents 
administracions mundials [10,11]. La EPA marca un nivell màxim admissible de 6 μg Sb·dm-3 per 
aigües destinades al consum humà [12], per altra banda, la Unió Europea [13] rebaixa aquest límit 
fins a 5 μg Sb·dm-3.  
 
La seva toxicitat es considera elevada. L’exposició temporal per via inhalatòria a concentracions 
elevades d’antimoni afecta principalment la pell i els ulls. En el cas de la via oral, es manifesten 
efectes gastrointestinals. Experiments amb animals han assenyalat efectes sobre els pulmons, el 
sistema cardiovascular i el fetge [14]. 
 
La presència de l’antimoni en aigües naturals és deguda a processos d’erosió, escorrentia i activitats 
antropogèniques. Les concentracions típiques [7] de Sb dissolt en aigües no contaminades solen ser 
inferiors a 1 µg·dm-3.  
 
La distribució i especiació de l’antimoni en aigües naturals no ha estat objecte d’un estudi exhaustiu. 
S’han realitzat nombrosos estudis sobre la seva presència en aigües continentals [15-18] amb 
concentracions que varien des de ng·dm-3 fins a µg·dm-3 tot i que la majoria estan enfocats en la 
millora de les tècniques analítiques i no en el seu comportament en el medi. Concentracions similars 
s’han observat en estudis sobre aigües oceàniques [19-22],  mostrant que no es produeix acumulació 
durant la circulació d’aigües oceàniques profundes [23,24].  
 
És interessant remarcar que les concentracions més elevades en aigües naturals s’han trobat en 
fonts i aigües geotermals (de 500 mg·dm-3 a 10% en pes )[25,26]. 
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L’especiació de l’antimoni en fase aquosa presenta una dispersió de dades termodinàmiques molt 
gran i està lluny de ser completa. Sovint, les publicacions relatives a Sb en medis naturals són 
antigues o centrades en l’estudi analític de separació i identificació de Sb(III) i Sb(V) i hi ha un buit de 
recerca sobre el comportament i l’especiació de Sb en dissolució. Un article recent, intenta recopilar i 
eliminar inconsistències en la informació termodinàmica publicada relativa a l’antimoni [27].  
 
L’antimoni es presenta en dos estats d’oxidació en aigües naturals i el seu comportament es pot 
veure afectat per canvis en l’estat redox de l’ambient aquàtic. En aigües òxiques, des d’un punt de 
vista termodinàmic, s’espera el predomini de l’estat d’oxidació V. Tot i això, s’ha detectat Sb(III) en 
aigües marines, continentals i de pluja. Alguns autors [19,28] apunten a processos bioquímics com els 
causants de la presència de Sb(III). El recent estudi de Leuz i Johnson [29] demostra que, tot i que el 
Sb(III) s’oxida en presència de O2 i H2O2, les reaccions són molt lentes. D’altres estudis [24,30] 
proposen un mecanisme de reducció fotoquímica indirecta com a causant de la seva presència.   
 
La química de coordinació del Sb(V) és diferent de la dels seus companys de taula periòdica As(V) i 
P(V). Com han demostrat recents estudis [31], l’antimoni (V) es coordina octaèdricament amb l’oxigen 
a diferència de As(V) i P(V) que ho fan de forma tetraèdrica. Les espècies predominants són SbO+ en 
condicions molt àcides i Sb(OH)6- en medis d’acidesa mitja, neutres i alcalins. Sb2O5 és molt poc 
soluble en aigua i genera l’ió antimoniat en dissolució (Figura 3-1). 
 
 
Figura 3-1. Diagrama de predominància d'espècies aquoses de l'antimoni en dissolució aquosa segons reaccions i constants 
termodinàmiques de la Taula I-1 (Annex I) i calculat amb el programa HYDRA/MEDUSA [32] a força iònica I = 0.01 mol·dm-3 i  
[Sb] = 10-5 mol·dm-3. 
 
Pel que fa referència a l’antimoni (III), la seva solubilitat és independent del pH, degut a la formació 
d’una substància no dissociada, Sb(OH)3. SbO+ és l’espècie predominant en medis àcids i Sb(OH)4- 
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en medis bàsics tot i que també s’han observat  espècies com SbOH2+ i Sb2(OH)24+ [33]. L’ió lliure 
Sb3+ només és estable en dissolució en medis molt àcids. 
 
En presència de clorurs, es creu que l’especiació ve dominada per cloro-complexes (SbCl2+, SbCl2+, 
SbCl30 i SbCl4−) en condicions molt àcides [34] i per hidroxo-complexes en condicions neutres i 
alcalines [35]. Un estudi recent que utilitza tècniques espectroscòpiques, demostra l’existència de 
complexes aquosos d’esfera interna de Sb(III) i clorur a temperatures ambientals [36]. Els estudis 
termodinàmics d’aquestes espècies s’han dut a terme sovint en medis altament àcids i, per això, és 
difícil predir l’especiació en medis naturals.  
 
D’altra banda, el sistema antimoni-sulfur ha sigut objecte de nombrosos estudis degut a la seva 
rellevància en solucions hidrotermals. Tot i això, la majoria d’estudis obtenen resultats no aplicables a 
sistemes naturals ja que treballen a concentracions massa altes, i rangs de pH massa bàsics. Estudis 
espectroscòpics recents [37,38] demostren la presència de tioanions de Sb(V) en aigües anòxiques 
en contacte amb stibnita (Sb2S3), fet que explicaria l’existència de quantitats significatives de Sb(V) en 
aigües anòxiques. 
 
La interacció de Sb amb una llarga llista de lligands orgànics ha estat estudiada per mètodes 
potenciomètrics i polarogràfics a 20-25 Cº [33]. Tot i que s’ha observat una complexació significativa 
amb àcids policarboxílics (CDTA, DTPA, EDTA), aquests lligands no prevenen la hidròlisi de Sb(III) a 
pH > 6. La toxicitat dels compostos d’antimoni ve corroborada per l’afinitat de l’antimoni per 
compostos que contenen tiols (-SH) i està atribuïda a l’enllaç irreversible que es forma amb enzimes 
que contenen tiols. L’afinitat de Sb per lligands com l’àcid cítric, làctic, mandèlic i tartaric s’ha utilitzat 
en química analítica per estabilitzar solucions de Sb. Un estudi recent recopila les dades 
termodinàmiques existents sobre la complexació d'antimoni i lligands orgànics de baix pes mol·lecular 
[39].  
 
3.1.3 Interacció d’Sb amb fases minerals 
 
Molt pocs estudis han tractat la interacció de l'antimoni amb fases sòlides naturals. Thanabalasingam i 
Pickering [40] estudien la interacció de Sb(III) amb òxids de Mn, Fe i Al. Els autors observen una 
sorció considerable de Sb(III) per part de MnOOH, goetita (α-FeOOH) i Al(OH)3 amorf a 
concentracions baixes de Sb(III) que disminueix a l’augmentar el pH. Els autors estudien l’efecte de la 
presència d’acetat en el grau de sorció i apunten al bescanvi iònic com a mecanisme dominant en la 
retenció de Sb.  
 
Pilarski i col·laboradors [41] van modelitzar la sorció de Sb en àcids húmics mitjançant una isoterma 
de Langmuir. Els autors estudien l’efecte del pH i la presència de NaCl en el grau de sorció.   
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Tighe et al. [42] estudien la interacció de Sb(V) amb 2 sòls àcids (pH<4), hidròxid de ferro (III) amorfe i 
àcid húmic. Els autors també utilitzen l’aproximació de la composició generalitzada i  ajusten els 
resultats dels experiments en batch mitjançant isotermes de Freundlich. En el cas de l'àcid húmic, els 
autors també observen una disminució del grau de sorció amb l’augment del pH. En el cas de la 
interacció amb Fe(OH)3 amorf, els autors observen una retenció notable del Sb de la mateixa manera 
que en els sòls. Els autors proposen un mecanisme d'adsorció específic descartant també la proposta 
del bescanvi de Thanabalasingam i Pickering [40] però fan notar la necessitat d'experimentar amb 
canvis en la força iònica per elucidar més conclusions sobre el mecanisme dominant.  
 
Watkins i col. [43] també observen una gran retenció de Sb per part de goetita sintètica. Els autors 
ajusten les isotermes experimentals d’adsorció en goetita sintètica mitjançant isotermes de 
Freundlich.  Leuz i col. [44] també observen una gran afinitat de Sb per part d’aquest mineral a pH 
inferiors a 7 i proposen un mecanisme d’adsorció basat en complexe superficial bidentat.  
 
Nakamaru i col. [45] estudien la mobilitat de Sb (III) en sòls agrícoles mitjançant experiments batch. 
Els autors observen coeficients de partició (Kd) entre 1 i 2065 dm3·kg-1. Els autors observen els 
coeficients de partició més elevats en aquells sòls amb major quantitat d’òxids de Fe i Al i amb un pH 
més baix demostrant que aquestes fases minerals són un dels principals factors que controlen la 
mobilitat de Sb en sòls.  
 
Lintschinger i col. [46] estudien la mobilitat d’Sb en sòls contaminats per la indústria de producció de 
compostos d’antimoni. Tot i que els autors consideren baixa la mobilitat d’aquest element, els lixiviats 
amb aigua dels sòls contenen concentracions de Sb entre 80 i 160 μg·dm-3, molt superiors als actuals 
límits legislatius. Els autors també apunten als òxids de Fe i Al com a principals reguladors de la 
mobilitat d’Sb. Meima i col. [47] també conclouen una gran capacitat sorptiva d’aquestes fases i un 
increment de la capacitat sorptiva de les cendres d’incineradora.  
 
Johnson i col. [48] estudien la mobilitat d’antimoni en sòls de camps de tir. L’antimoni metàl·lic present 
a les bales s’oxida per l’acció ambiental i pot arribar a les aigües subterrànies.  Els autors també 
apunten a les fases de Fe com a principals reguladors de la mobilitat d’aquest element. Posteriorment 
Scheinost i col. [49] identifiquen, mitjançant tècniques d’absorció de raig-X (XAS), Sb(V) adsorbit a 
òxids de Fe i antimoni metàl·lic com a principals espècies de Sb en els sòls estudiats per Johnson i 
col. Conclusions similars observen Takaoka i col. [50] en sòls contaminats a les proximitats d’una 
foneria.  
 
Tot i que sembla clar que els òxids de Fe presenten una gran capacitat sorptiva de Sb i que són els 
principals reguladors de la mobilitat de Sb en sòls, la literatura presenta una manca d’estudis de 
retenció i mobilitat de Sb en sòls, especialment en condicions de pH superiors a 7. Aquesta revisió 
bibliogràfica posa de manifest la necessitat d’estudis que aprofundeixin en aquesta interacció i els 
mecanismes que la regulen. És necessari aportar evidències, mitjançant l’experimentació, que 
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responguin les preguntes relacionades, per exemple, amb la cinètica que governa la interacció de 
l’antimoni amb les diferents fases del sòl. També es necessari verificar l’aplicabilitat dels models 
obtinguts a partir d’experiments batch a sistemes experimentals més similars a sistemes reals.  
3.2 Objectius 
 
El present capítol té com a objectiu genèric l’estudi de la interacció de Sb(V); com a estat d’oxidació 
predominant d’antimoni en condicions òxiques amb sòls naturals d’orígen carbonàtic (pH > 7); 
utilitzant l’aproximació de composició generalitzada: 
 
1) Estudiar la cinètica de sorció de Sb(V) en sòls calcàris mitjançant experiments batch. 
 
2) Estudiar l’equilibri de sorció de Sb(V) en sòls calcàris i els paràmetres que l’influeixen mitjançant 
experiments batch.  
 
3) Estudiar l’aplicabilitat dels resultats obtinguts a partir d’experiments batch per predir la mobilitat 





Els sòls utilitzats per estudiar la mobilitat de l’Sb(V) es van recollir de la comarca del Bages seguint el 
mateix procediment descrit al capítol 2. Corresponen a sòls no alterats per cap activitat 
antropogènica. La Figura 3-2 mostra la localització de les mostres utilitzades. 
 
 
Figura 3-2. Localització a la comarca de Bages de les mostres de sòl utilitzades per a realitzar els experiments 
 
Les mostres es van preparar seguint el mateix procediment descrit al capítol anterior. Després d’un 
assecatge a 40ºC es va descartar la fracció > 2mm.  
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3.3.2 Caracterització físico-química del sòls 
 
Les mostres estudiades es van caracteritzar mitjançant difracció de raigs-X (XRD) (Annex I, Figures I-
1 a I-8). També es va determinar el pH, el contingut de carbonats, la pèrdua de pes a 104 ºC i la 
pèrdua de pes a 400 ºC mitjançant els mètodes descrits en el capítol 2.  
 
El contingut de Fe “actiu” o “amorfe” es va determinar mitjançant l’extracció amb oxalat d’amoni àcid 
en la foscor [51]. Breument, 0.25 g de sòl molturat fins a un tamany de partícula inferior a 100 μm, es 
van introduïr en un tub de centrífuga de 30 cm-3. Al ser sòls amb un alt contingut de carbonat, es va 
introduïr 15 cm-3 d’acetat d’amoni (CH3COONH4) 1.0 mol·dm-3 ajustat a pH 5.5 amb hidròxid d’amoni 
(NH4OH) al tub i es va deixar reaccionar. Al cap d’una hora es va reajustar el pH a 5.5 amb l’addició 
d’àcid acètic (CH3COOH) i es va repetir el procés fins que el pH es va mantenir constant entre 
addicions. El sòl es va rentar i centrifugar dues vegades per retirar el Ca dissolt i es va deixar assecar 
a l’aire. Seguidament es van afegir 15 cm-3 d’oxalat d’amoni ((NH4)2C2O4) equilibrat a pH 3 amb 
NH4OH i HCl i es va situar el tub tapat en un agitador situat en la foscor una cambra termostatizada a 
25 ºC. Al cap de 2 h es va centrifugar la mostra i es va recollir el sobrenadant per determinar-ne la 
concentració de Fe i Al mitjançant ICP-MS. 
 
Cal remarcar que, tot i que el mètode es vàlid per extreure el Fe “amorfe”, no és del tot correcte per 
extreure l’Al de les fases poc ordenades [52]. Tot i això, s’ha utilitzat aquest mètode per a la 
determinació semiquantitativa del contingut d’Al per permetre la intercomparació dels resultats 
obtinguts en els experiments de sorció.  
 
3.4 Metodologia Experimental 
3.4.1 Experiments en sèrie 
 
Per realitzar els experiments en sèrie es van utilitzar tubs de PE de 30 cm-3. Les dissolucions de 
partida de Sb(V) es van preparar a partir de KSb(OH)6 (VWR). La força iònica es va fixar en tots els 
experiments a 0.01 mol·dm-3 mitjançant una dissolució de NaClO4·H2O (Scharlau). Els experiments es 
van dur a terme en un agitador rotatori a 30 rpm dins d’una cambra termostatitzada a 25 ± 0.1 ºC 
(Selecta). Per separar la fase líquida de la fase sòlida es van utilitzar filtres d’un sòl ús d’acetat de 
cel·lulosa amb un tamany de porus de 0.45 μm. El pH final de les dissolucions es va mesurar 
mitjançant un elèctrode combinat de vidre i Ag/AgCl (Crison 52 02) prèviament calibrat. La 
concentració de Sb a les dissolucions es va mesurar amb ICP-MS utilitzant Rh com a patró intern.  
 
Per estudiar la cinètica de sorció i desorció de Sb(V) en sòls es van utilitzar, aproximadament, 0.5 g 
de sòl. La solució de partida contenia una concentració inicial de Sb(V) de 10-5 mol·dm-3 i la força 
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iònica es va fixar a 0.01 mol·dm-3. Pels experiments amb una durada inferior a 5 h, la temperatura de 
la dissolució de partida es va estabilitzar prèviament al seu contacte amb el sòl. Els tubs es van agitar 
durant un temps determinat i seguidament, es va filtrar la dissolució i es va mesurar el pH.  
 
Les isotermes de sorció de Sb(V) es van obtenir mitjançant un procediment similar. Aproximadament 
0.5 g de sòl es van posar en contacte amb dissolucions de concentració variable de Sb(V) durant 10 
dies. Seguidament es va filtrar la dissolució i es va mesurar el pH. 
 
3.4.2 Experiments dinàmics 
 
Per realitzar els experiments en columna es van utilitzar el muntatge experimental descrit a la Figura 
3-2 i similar al proposat per Skaggs i col. [53]. Una quantitat determinada de sòl (8-10 g) es va 
empaquetar en una columna cromatogràfica de 10 mm de diàmetre intern amb camisa de refrigeració. 
L’aigua de refrigeració es va mantenir a 25 ºC durant tot l’experiment mitjançant un bany 
termostatitzat.  
 
Primerament, mitjançant una bomba peristàltica es va fer passar una solució resident de NaClO4 0.01 
mol·dm-3 per saturar el sòl durant aproximadament una setmana. El volum de solució que va passar 
per la columna va ser sempre superior a 100 cops el volum de porus.  
 
 
Figura 3-3. Disseny experimental dels experiments en columna 
 
Un cop equilibrat el sòl, es va fer passar una dissolució desplaçant de Sb 10-5 mol·dm-3 i NaClO4 0.01 
mol·dm-3 per estudiar la retenció de Sb per part del sòl. La sortida de la columna es va connectar a un 
col·lector de fraccions que recollia una fracció corresponent a 30 minuts d’experiment a cada tub. Al 
cap d’aproximadament 3 dies, per estudiar la desorció de Sb, es va tornar a connectar l’entrada de la 
bomba peristàltica a la solució resident. Passats 3 dies més, per determinar les propietats 
hidràuliques de la columna, es va fer passar una solució de 10-4 mol·dm-3 de NaBr i 0.01 mol·dm-3 de 
NaClO4. Es va mesurar el pH de cada 10 fraccions recollides per verificar l’estabilitat de la columna.  
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Seguint les recomanacions de Skaggs i col. [53] es va escollir Br- com a traçador per ser un anió amb 
una concentració de fons baixa i amb una retenció molt baixa per part del sòl. El seu anàlisi es va dur 
a terme mitjançant ICP-MS.   
 
La determinació del cabal o flux volumètric (Jw) es va realitzar al final de cada experiment mitjançant 
gravimetria d’un volum de dissolució corresponent a 30 minuts i considerant una densitat ideal de 1 kg 
H2O·dm-3. El volum mort (Vm) del sistema experimental també es va determinar per pesada de la 
dissolució continguda dins els tubs del sistema. A partir de Jw i Vm es va calcular el temps mort (tm) a 








Per corregir l’efecte del volum mort, tm es va restar del temps corresponent a cada tub abans 








on, i és el número de mostra. 
  
3.4.3 Mètodes de càlcul 
 
Els càlculs d’especiació química es van realitzar amb el programa PHREEQC [54] que permet el 
càlculc geoquímic de dissolucions aquoses a baixa temperatura. En el cas de l’especiació de 
l’antimoni en fase aquosa, l’espècie predominant en condicions òxides a pH a partir de 3 és l’anió 
Sb(OH)6- (Figura 3-1).  
 
Per agilitzar els càlculs en el cas dels models de transport, i tenint en compte el diagrama de 
predominància de la Figura 3-9 s’ha considerat que l’única espècie en dissolució de Sb és Sb(OH)6-. 
Els càlculs d’especiació realitzats amb el programa en el rang de pH estudiat (pH = 5-9), suposant 
que el sistema experimental estava equilibrat amb aire i utilitzant la base termodinàmica recopilada 
per Filella i May [27], van predir que més de un 99% del contingut total en Sb estava en forma de 
Sb(OH)6-. 
 
El càlcul dels paràmetres hidràulics dels sistemes en columna es va realitzar mitjançant el codi 
CXTFIT [55] incorporat en el programari STANMOD [56]. Les simulacions de transport de solut es van 
realitzar amb el programa PHAST [57] que permet l’acoblament amb el programa PHREEQC per 
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calcular l’equilibri químic involucrat en el sistema. Mitjançant un algorisme d’elements finits, aquest 
programa és capaç de simular el transport de soluts a través d’elements en tres dimensions. 
D’aquesta manera, es van definir el sistemes estudiats com una columna de sòl de longitud igual a la 
utilitzada en el laboratori i dividida en 100 cel·les d’igual longitud.  
 
3.5 Resultats i Discussió 
3.5.1 Caracterització dels sòls 
 
L’annex I mostra els espectres de XRD dels sòls estudiats. Com es pot observar, els sòls estudiats 
presenten minerals carbonàtics (calcita i dolomita) característics de la zona geogràfica estudiada. 
Aquest fet es reflecteix en el pH lleugerament alcalí observat en la majoria de mostres i en el 
contingut de carbonats. 
 
Taula 3-1. Caracterítzació físico-química de les mostres de sòl estudiades 





Pèrdua a 104 ºC  
[%] 
Pèrdua 400 ºC  
[%] pH 
1 0.52 0.33 36 0.5 2.5 7.6 
2 1.48 0.28 22 3.0 4.2 7.6 
3 0.84 0.34 24 1.6 5.1 7.7 
4 0.35 0.17 21 10.2 5.0 7.7 
5 0.82 0.36 31 0.5 6.2 7.4 
6 1.91 0.81 10 0.9 9.6 7.0 
7 0.41 0.16 46 1.0 3.1 7.8 
8 0.95 0.16 10 2.4 7.5 7.2 
 
D’altra banda també cal destacar l’elevada la pèrdua de pes a 400 ºC de les mostres 6 i 8, fet que es 
pot assimilar a un alt contingut de matèria orgànica. Aquests resultats concorden amb el contingut de 
carbonats i el pH, amdós valors els més baixos observats en el conjunt de mostres.  
 
3.5.2 Experiments Batch 
3.5.2.1. Cinètiques de sorció 
 
La majoria de processos químics que ocórren al sòl depenen del temps de reacció. Per entendre 
plenament la interacció de Sb amb les diferents fases del sòl és important conèixer la cinètica 
involucrada en el procés.  
 
Deixant de banda els processos químics, els fenòmens de transport juguen un paper important en la 
velocitat global d’un procés químic ambiental. En el cas de la interacció entre elements traça i fases 
Mobilitat d'antimoni en sòls naturals 
 
 116 
sòlides minerals, un gran nombre de processos de transport poden afectar la velocitat de les 
reaccions químiques:  
 
(1) transport a la fase líquida: ràpid i eliminat mitjançant l’agitació 
(2) transport a través de la capa de líquid a l’ínterfície líquid-sòlid 
(3) transport en els macroporus plens de líquid 
(4) difusió del sorbent a través dels macroporus de la superficie 
(5) difusió del sorbent a través dels microporus 
(6) processos de difusió a través del sòlid 
 
D’altra banda, la composició del sòl, també pot afectar dràsticament la velocitat d’un determinat 
procés. Per exemple, les reaccions de sorció són generalment més ràpides en minerals argilosos com 
la caolinita i les smectites que en la vermiculita i les miques. El fet que les primeres tinguin llocs (sites) 
relativament disponibles per a la sorció i que els sites entre les capes de les segones estiguin parcial 
o totalment ocupats alenteix notablement la reacció de sorció en aquests últims.  
 
En general, la sorció-desorció de metalls, oxoanions, radionúclids i compostos orgànics en el sòl, són 
notablement lents i solen estar controlats per fenòmens de difusió dins dels macroporus dels minerals 
i les substàncies húmiques, la retenció en sites de reactivitat variable, i la nucleació/precipitació 
superficial [1].  
 
És per això que cal diferenciar entre la cinètica química i la cinètica global d’una reacció. La primera 
es pot definir com la investigació dels graus de reacció química on el transport no és el factor limitant. 
L’estudi de la cinètica química en el sòl és molt difícil ja és gairebé impossible eliminar els fenòmens 
de transport degut al gran nombre de fases minerals diferents que el composen i a l’enorme 
heterogeneïtat d’aquest compartiment ambiental. En el present estudi, s’han utilitzat experiments en 
sèrie o batch que consisteixen en posar l’adsorbent i l’adsorptiu en un mateix tub i agitar-los durant un 
temps determinat per, posteriorment, separar i analitzar la fase líquida. El principal inconvenient 
d’aquestes tècniques és l’agitació. Una agitació massa lenta implica un grau de reacció limitat i 
aparició de fenòmens transferència de massa. Una agitació massa ràpida, en canvi, pot implicar 
canvis en la superfície de les partícules. A més, l’agitació no exclou totalment la difusió, fet que 
implica la presència de fenòmens de transport i, per tant, s’observa la cinètica global de la reacció 
[58]. 
 
Amb l’objectiu de determinar el temps necessari per assolir l’equilibri, es va estudiar la cinètica de 
sorció de Sb amb els sòls estudiats. Els tubs amb sòl es van deixar equilibrar amb una solució de Sb 
durant 1h, 5 h, 15 h, 24 h, 2 d, 4 d i 7 dies. Seguidament es va filtrar la fase líquida i es va analitzar la 
concentració final de Sb mitjançant ICP-MS. La concentració a la fase sòlida es va determinar 
mitjançant la següent fórmula:  
 





)( 0 −= (3.3)
 
On qt és la concentració a la fase sòlida després d’un temps t (mol·kg-1), C0 la conentració inicial a la 
solució de partida (mol·dm-3), Ct la concentració a la fase líquida després d’un temps d’equilibri t 
(mol·dm-3), V el volum de la fase líquida (dm-3) i m la massa de sòl (kg). 
 
La  Figura 3-2 mostra els resultats dels experiments d’estudi de la cinètica de sorció.  
 
 
Figura 3-4. Evolució de la concentració sorbida en els sòls estudiats en funció del temps. La concentració sorbida està referida 
en percentatge a C0 (10-5 mol·dm-3).  
 
Com es pot observar, la reacció de sorció és significativament lenta, no assolint l’equilibri en un temps 
inferior a 7 dies. Aquest resultat no concorda amb els temps d’equilibri utilitzats per Tighe i col. [42], 
en l’únic estudi present a la literatura en què s’ha estudiat la interacció entre Sb(V) i sòls naturals. Els 
autors van utilitzar temps d’agitació de 24 h per estudiar la retenció de Sb(V) per part d’hidrosòls 
redòxics sulfúrics. Els autors basen la decisió en el temps d’equilibri amb estudis previs de sorció de 
Sb(V) amb àcids húmics [41] i amb oxi-hidròxids de Mn, Fe i Al [40]. 
 
Segons la Australian Soil Classification (ASC) [59] els sòls utilitzats per Tighe i col. són sòls amb un 
pH inferior a 4 causat per l’oxidiació de materials sulfúrics, generalment FeS2. Tot i que les 
característiques geoquímiques són completament diferents als sòls utilitzats en aquest estudi, la 
fracció dels sòls utilitzada (<2mm) és la mateixa. Observant els resultats, sembla que els temps 
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a pH inferiors a 4. Això, juntament amb el fet que els sòls utilitzats sempre retenen fraccions superiors 
al 80 % de l’antimoni en dissolució (pH < 7), fa pensar que els experiments havien assolit l’equilibri.  
 
D’altra banda, els sòls de Tighe i col. contenien aproximadament 95 g·kg-1 de Fe extraïble amb oxalat 
d’amoni. Si aquest Fe format per fases no cristalines (principalment ferrihidrita (Fe2O3)) és el principal 
responsable de la retenció de l’antimoni en els sòls estudiats, sembla lògic pensar que el nombre de 
sites disponible era molt superior en el cas dels sòls australians i que la cinètica fós considerablement 
més ràpida.  És més, els autors utilitzen una relació sòlid-líquid de 0.04 kg·dm-3 en els experiments de 
sorció, mentre que la relació sòlid-líquid dels experiments del present estudi va ser de 2.5·10-3 kg·dm-
3. Tenint en compte el contingut de Fe extraïble amb oxalat dels sòls d’ambdós estudis, la diferència 
en el contingut de fases amorfes de Fe amb sites disponibles per a la sorció en els experiments és 
encara més important. Tighe i col. tampoc dónen referències de la velocitat d’agitació utilitzada, 
paràmetre que és clau en la cinètica de sorció ja que pot afectar considerablement al transport del 
sorbent fins als sites [1,60].  
 
Els resultats obtinguts concorden amb Leuz i col. [44]. Aquests autors van utilitzar temps d’equilibri de 
7 dies per estudiar la retenció de Sb(V) per part de goetita sintètica (α-FeOOH), un òxid de Fe cristal·lí 
present al sòl en quantitats abundants. Els autors basen l’elecció del temps d’agitació en resultats 
d’estudis prèvis dels quals no aporten detalls, amb l’excepció de la velocitat d’agitació (125 rpm). 
 
Aquest resultat, concorda amb el temps d’equilibri observat en el present estudi i posa en dubte el 
temps d’equilibri utilitzat per Tighe i col. ja que els experiments de Leuz i col.també es van dur a terme 
a un pH de 3. L’única explicació plausible seria que la fase predominant de Fe en els sòls de Tighe i 
col. fós ferrihidrita i que la sorció en aquesta fase fós, degut a la seva poca cristal·linitat, 
considerablement més ràpida que en fases més cristal·lines com la goetita. 
 
3.5.2.2. Models cinètics 
 
La literatura presenta un elevat nombre d’equacions per descriure la cinètica dels processos químics 
que ténen lloc al sòl. D’entre aquests, s’ha intentat ajustar les dades als models de primer ordre, 
pseudo-segon ordre, elovich i difusió parabòlica [60,61].  
 
Tenint en compte la següent reacció genèrica: 
 
aA + bB → yY +zZ (3.3)
 
La velocitat de reacció és proporcional a la producte de potències de A i B i/o altres espècies. En 
general la velocitat de reacció es pot descriure en funció de la disminució de la concentració de 
reactants o l’augment de la concentració de productes per unitat de temps. Així doncs:  
















I la seva forma integrada i linealitzada des de t = 0 fins a t = t amb les condicions inicials [A]t=0 = 
[A]0. 
 
tkAA 10]ln[]ln[ =+− (3.6)
 
On [A]0 és la concentració inicial de A. En els processos de sorció aquesta equació esdevé:  
 
tkCCt 10lnln =+− (3.7)
 
Molts autors han utilitzat l’equació de primer ordre per descriure reaccions corresponents a processos 
del sòl (veure [60] pàg 14). 
 
Lagergren va proposar un model per explicar la cinètica dels processos de sorció basat en la 






On qe és la concentració a la fase sòlida un cop assolit l’equilibri. Integrant amb les condicions inicials 







En general, els diferents autors coincideixen en què l’origen de l’equació de pseudo-primer ordre 
(també anomenada model de Lagergren) esta relacionada amb el model cinètic en el qual la reacció a 
la superfície (p.e. la transició de l’estat lliure a l’estat adsorbit) és el mecanisme que controla la 
velocitat del procés d’adsorció [62]. Nombrosos estudis proposen l’equació de pseudo primer ordre 
per descriure la cinètica de sorció de metalls per sòls i fases pures [61]. 
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Comparant el model de Lagergren amb el model de primer ordre, sembla clar que el primer descriu 
l’adsorció en només un tipus de sites i sembla lògic proposar un model que expliqui la sorció en dos 
tipus de sites diferents. Seguint aquest raonament, Ho i McKay [61] van desenvolupar un model per 
descriure les dades experimentals de processos de sorció en fases sòlides naturals. L’expressió del 
model de pseudo-segon ordre és la següent: 
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Els autors, apliquen satisfactòriament el seu model en sistemes on el model de pseudo-primer ordre 
s’ajustava correctament a les dades experimentals al principi de la reacció però se’n desviaven al cap 
d’un temps determinat. Aquest model ha estat utilitzat posteriorment per descriure la sorció de metalls 
pesants en diverses fases naturals (p.e. [63-65]). 
 
Tot i que l’equació d’Elovich es va definir per descriure la cinètica de la sorció heterogènia de gasos 
en superfícies de sòlids [66], un gran nombre d’autors també l’han utilitzat per descriure la cinètica de 
sorció de determinades substàncies en el sòl (veure [60] pàgs 22-23). Una forma d’aquesta equació 






i la seva forma integrada i linealitzada: 
 
)ln()/1()/ln()/1( tYYXYqt += (3.13)
 
On X i Y són constants en un experiment donat 
 
L’equació de difusió parabòlica es pot utilitzar per determinar si processos de difusió controlen la 
velocitat de reacció. L’equació es va derivar basada en la difusió radial en un cilindre on la 
concentració a la superfície del cilindre és constant. Una forma simplificada de l’equació de difusió 
parabòlica es pot escriure com:  
 






















On D és el diàmetre del cilindre i r el radi. També ha estat utilitzada per varis autors per descriure la 
cinètica de reaccions en constituents del sòl (veure [60] pàg 27). 
  
Tot i que aquests models han estat utilitzats àmpliament a la literatura per descriure processos de 
sorció d’elements traça en el sòl o components d’aquests, p. e. [64,67,68], cal tenir en compte que la 
conformitat de les dades amb un determinat model no implica que aquest sigui el millor ni que es 
puguin proposar mecanismes basats únicament en aquest.  
 
La Taula 3-2 resumeix els valors de r2 obtinguts de la regressió de les dades experimentals amb els 
models proposats 
 
Taula 3-2. Paràmetres r2 resultants de la regressió de les diferents formes lineals de les equacions cinètiques estudiades. 
sòl Primer ordre Pseudo-segon ordre Elovich 
Difusió 
parabòlica 
1 0.389 0.995 0.778 0.483 
2 0.484 0.998 0.845 0.538 
3 0.490 0.998 0.783 0.941 
4 0.872 0.953 0.871 0.969 
5 0.858 0.998 0.941 0.969 
6 0.863 0.997 0.866 0.961 
7 0.340 0.997 0.682 0.480 
8 0.412 0.996 0.768 0.472 
 
Observant els gràfics de regressió lineal i els valors de r2 obtinguts, el model que millor descriu el 
sistema estudiat és el de pseudo-segon ordre. La Figura 3-5 i la Taula 3-3 mostren les prediccions del 
model i els paràmetres obtinguts de la regressió lineal.  
 
Com es pot observar, no s’observen diferències significatives entre la capacitat màxima de sorció dels 
sòls estudiats (de 1.67·10-3 a 2.28·10-3 mol·kg-1). Només la constant de velocitat del sòl 4 presenta un 
valor de la constant de velocitat (0.04 kg·mol-1·s-1) notablement inferior als altres (de 0.34 a 0.61 
kg·mol-1·s-1). Davant de la falta de diferències significatives en la caracterització dels sòls, aquest fet 
podria atribuïr-se a la presència de fenòmens de transferència de massa.   
 
 




Figura 3-5. Model de pseudo-segon ordre aplicat a les dades experimentals. Les línies corresponen a la predicció del model i 
els punts a les dades experimentals.  
 
Tot i que el model aplicat és coherent amb un mecanisme cinètic cal tenir en compte que la 
metodologia experimental aplicada (estudis en batch) no exclou que el model proposat estigui 
descrivint un reacció de velocitat aparent que vingui regulada per fenòmens de transport tals com la 
difusió. Si la metodologia experimental emprada hagués permès un bon contacte entre la fase sòlida i 
la líquida i els fenòmens de transport s’haguéssin pogut obviar des del punt de vista cinètic, el model 
de pseudo-segon ordre proposat seria consistent amb el mecanisme de sorció en òxids de Fe 
proposat per Leuz i col. [44] i Scheinost i col. [49]:  
 
Fe(OH)2 + Sb(OH)6 ↔ FeO2Sb(OH)4 (3.4) 
 
Taula 3-3. Paràmetres del model de pseudo-segon ordre aplicat a les dades experimentals 
sòl qe (mol·kg-.1) 
kp2 
(kg·mol-1·s-1) 
1 1.67E-03 0.59 
2 1.83E-03 0.34 
3 1.91E-03 0.54 
4 1.99E-03 0.04 
5 2.05E-03 0.49 
6 2.28E-03 0.48 
7 1.74E-03 0.61 
8 1.97E-03 0.41 
 
No obstant això, com es discuteix més endavant en el mateix capítol, es necessiten més evidències 
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3.5.2.3. Isotermes de sorció 
 
Generalment, els fenòmens de sorció es descriuen mitjançant la relació entre l’activitat o la 
concentració en equilibri de l’adsorptiu i la quantitat d’adsorbat a la superfície d’una fase sòlida a una 
temperatura constant (isoterma). Tot i això, les isotermes de sorció són meres descripcions de dades 
macroscòpiques i no proven cap mecanisme de reacció. Per això cal tenir en compte que la 
descripció de dades experimentals a partir d’isotermes de sorció no indica que l’adsorció sigui l’únic 
fenòmen que té lloc, sinó que el terme sorció inclou també la precipitació superficial, la substitució 
isomòrfica i la polimerització i per tant, aquests fenòmens poden també tenir lloc paral·lelament a 
l’adsorció.    
 
Mitjançant experiments batch es va determinar la retenció de Sb(V) per part dels sòls estudiats. La 
Figura 3-6 mostra els resultats d’aquests experiments. El pH final de les mostres oscil·lava entre 7.4 i 
7.9 i no va variar més de 0.2 unitats en les mostres corresponents a un mateix sòl.   
 
 
Figura 3-6. Resultats dels experiments batch d’estudi de la variació de la concentració a la fase sòlida amb la concentració a la 
fase líquida. 
 
Com es pot observar, tots els sòls presenten el tipus d’isoterma L, amb un pendent decreixent a 
mesura que la concentració creix ja que el nombre de sites vacants decreix a mesura que es van 
cobrint. Aquest tipus de comportament es pot descriure per la gran afinitat de l’adsorptiu per part de 
l’adsorbent a concentracions baixes, afinitat que decreix a mesura que la concentració s’incrementa 
[1].  
 
Tot i que s’observa que la capacitat sorptiva dels sòls disminueix a mesura que augmenta la 
concentració en equilibri a la fase aquosa (el pendent de la corba qe-Ce disminueix), no s’ha arribat a 
la saturació dels sòls ja que concentracions superiors a 10-3 mol·dm-3 de Sb en la fase aquosa 



























Recentment, Johnson i col. van determinar el producte de solubilitat de Ca[Sb(OH)6]2 (Ks0 = 
[Ca2+]·[Sb(OH)6-]2 = 10-12.55) [48]. Mitjançant el codi PHREEQC amb la base de dades termodinàmica 
Minteq.v4 [69] es va realitzar una simulació aproximada de la concentració Ca present a la dissolució 
resultant de l’equilibri amb calcita (identificada en els espectres de difracció de raigs-X de totes les 
mostres) en el pH més baix observat en els experiments batch. La concentració de Ca2+ predita va ser 
d’aproximadament 10-4 mol·dm-3 fet que, segons la constant de solubilitat observada per Johnson i 
col., implica una concentració de saturació de Sb(OH)6- d’aproximadament 5·10-5 mol·dm-3. És a dir, 
segons els experiments de Johnson i col., els experiments realitzats estaven sobresaturats en 
Ca[Sb(OH)6]2. 
 
Tot i això, en estudis batch de sorció, si es mantenen les condicions experimentals constants i només 
es varia la concentració inicial de solut, s’observaria precipitació quan, tot i augmentar la concentració 
inicial d’antimoni, Ce no augmentés i si que ho fés qe. Tot i que segons la constant determinada per 
Johnson i col. hi ha sobresaturació del sòlid, no s’ha observat precipitació fins a un valor de Ce 
superior a 10-3 mol·dm-3 de Sb. D’altra banda, Johnson i col. no dónen detalls de la determinació 
experimental d’aquesta constant i, per tant, s’ha considerat oportú mantenir els punts amb valors de 
Ce inferiors a 10-3 mol·dm-3.  
 
Amb concentracions de partida de 10-7 fins a 10-4 de Sb(V) a la fase aquosa, Tighe i col. [42] van 
observar que els sòls utilitzats retenien gairebé el 100% d’antimoni per sota de pH 5. Tot i que no van 
realitzar experiments a pH similars als observats en el present estudi, la capacitat sorptiva dels sòls 
disminuïa considerablement a partir de pH 6. En els experiments duts a terme per Leuz i col. [44] i els 
detallats en el capítol també s’observen resultats similars estudiant l’efecte del pH en la sorció de 
Sb(V) en goetita.  
 
Tot i això, Tighe i col. van realitzar els experiments amb sòls acídics de naturalesa completament 
diferent als del present estudi, en els quals la presència de minerals carbonàtics fa que el pH 
d’equilibri sigui sempre superior a 7. Aquest fet podria justificar que la retenció observada en els sòls 
del present estudi estigui compresa entre el 3 i el 30 % del total de Sb present en dissolució, molt 
inferior als valors observats per Tighe i col. amb concentracions de partida similars. A més, el fet que 
aquest comportament també es repeteixi en els experiments de Leuz i col. amb goetita i els detallats 
en el capítol 4, apunta cap als òxids de Fe com a la fase que controla la mobilitat de Sb en els sòls 
estudiats.  
 
3.5.2.4. Models de sorció 
 
Per tal de modelitzar el comportament dels sòls estudiats s’ha intentat ajustar les dades 
experimentals obtingudes a diferents models. La falta de models específics d’adsorció de Sb(V) amb 
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totes les fases presents en els sòls estudiats, conjuntament amb dificultat de caracterització d’aquests 
fa que sigui inviable l’aplicació de models mecanístics per descriure les dades obtingudes. Per això 
s’ha intentat obtenir els paràmetres de les isotermes de Freundlich i Langmuir mitjançant una 
regressió lineal per mínims quadrats.  
 
La isoterma de Freundlich es va desenvolupar per descriure l’adsorció de gasos i soluts i és un model 






On Kf és el coeficient de distribució i n és un factor de correcció. Els paràmetres Kf i n es poden 
obtenir a partir de la forma linealitzada de l’equació i de les dades experimentals: 
 
efe Cl
Kq ·ln1lnln += (3.16)
 
El prinicipal inconvenient de la isoterma de Freundlich és que els paràmetres Kf  i l no ténen un 
significat físic o químic determinat i s’han de determinar experimentalment. Publicacions recents 
sobre la sorció de fenols en carbó activat i resines, suggereixen que el valor n esta relacionat amb les 
propietats mol·leculars de l’absorbent i l’absorbat [71,72]. Tot i això, és difícil verificar aquesta relació 
en el present estudi degut a la heterogeneïtat de les fases sòlides utilitzades.  
 
L’equació de Freundlich tampoc contempla un màxim de sorció. El terme únic de l’equació implica 
que l’energia d’activació en una superfície homogènia és independent de la cobertura superficial, és a 
dir, la capacitat sorptiva dels adsorbents és il·limitada. Aquest punt queda resolt amb l’equació de 
Langmuir desenvolupada, històricament, per descriure l’adsorció de mol·lècules de gas en una 
superfície plana [73].  
 
)1/(max eele kCCKq +Γ= (3.17)
 
Que en forma lineal esdevé:  
maxmax //1/ Γ+Γ= elee CKqC (3.18)
 
En el cas de sorció d’espècies dissoltes en fases sòlides, el model de Langmuir es correspon a la 
següent reacció genèrica:  
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On {XA} correspon al nombre de sites ocupatal nombre de sites disponibles i [A] a la concentració 
d’adsorbat. Alguns autors, identifiquen el paràmetre Γmax com el nombre màxim de sites i, per tant, 
com la capacitat màxima de sorció per unitat de superfície del sòlid. 
 
Les assumpcions de Langmuir quan va desenvolupar el model eren:  
 
- L’adsorció té lloc en superfícies planes que tenen un nombre limitat de sites idèntics que 
només poden retenir una mol·lècula 
- L’adsorció és reversible 
- No hi ha moviment lateral de les mol·lècules a la superfície 
- L’energia d’adsorció és idèntica per a tots els sites i no depen de la cobertura superficial i no 
hi ha interacció entre les mol·lècules d’adsorbat.  
 
La majoria d’aquestes assumpcions no es compleixen en els sòls, fet que obliga a fer servir l’equació 
de Langmuir amb finalitats merament qualitatives i descriptives i no inferir-ne detalls dels mecanismes 
que governen el procés. Tot i això, nombrosos autors han utilitzat la isoterma de Langmuir per 
descriure processos de sorció en sòls (p.e. [74,75]). 
 
Redlich i Peterson també van desenvolupar una isoterma de tres paràmetres i que involucra 
característiques de la isoterma de Langmuir i la de Freundlich [76]: 
 
)1/( geee BCACq += (3.20)
 
En aquest cas, no existeix una forma lineal de l’equació, fet que implica la utilització de mètodes no-
lineals de regressió. Amb la finalitat d’obtenir els paràmetres que millor s’ajusten a les dades 
experimentals, s’ha utilitzat les eines incloses dins el programari MATLAB. 
 
La Taula 3-4 mostra els valors dels coeficients de regressió resultants de la regressió dels paràmetres 
de les diferents isotermes i les dades experimentals. Seguint les indicacions de Ho [77], s’ha 
considerat oportú incloure el coeficient 2χ  per analitzar l’ajust dels models proposats a les dades 













on qe,m és el valor de la concentració a la fase sòlida (mol·kg-1) predit pel model a la concentració 
d’equilibri a la fase aquosa (Ce) que experimentalment dóna una concentració a la fase sòlida qe. 
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Taula 3-5. Comparació dels coeficients de regressió r2 i χ2  resultants de l’ajust dels tres models empírics d’isotermes estudiats 
a les dades experimentals. 
 Freundlich Langmuir Redlich-Peterson 
 r2 χ2 r2 χ2 r2 χ2 
1 0.984 2.83E-04 0.409 7.08E-04 0.917 3.39E-01 
2 0.989 1.47E-04 0.888 6.05E-03 0.966 3.69E-01 
3 0.988 2.32E-04 0.935 2.19E-03 0.936 3.52E-01 
4 0.983 1.70E-04 0.988 1.19E-01 0.860 2.00E-01 
5 0.990 2.37E-04 0.895 4.68E-03 0.957 4.55E-01 
6 0.996 1.49E-04 0.903 3.67E-03 0.977 6.61E-01 
7 0.978 3.40E-04 0.705 5.39E-04 0.930 2.93E-01 
8 0.961 8.31E-04 0.949 1.57E-01 0.829 3.78E-01 
 
Com es pot observar, els millors valors tant del coeficient r2 com del valor χ2 s’obtenen per a la 
isoterma de Freundlich. És important destacar de la Taula 3-6, el fet que la utilització única del 
coeficient de determinació r2 porta a conclusions dubtoses ja que, tot i que aquest coeficient és 
superior en gairebé tots els casos pel model de Redlich-Peterson respecte el model de Langmuir, 
gràficament es pot comprovar que el model de Langmuir s’ajusta molt millor que el de Redlich-
Peterson a les dades experimentals en el rang de concentracions estudiat (Figura 3-8). La definició 
del coeficient de determinació r2 implica que en el cas de jocs de dades en què la variable 
independent pren valors en un rang que abarca diferents ordres de magnitud, aquest valor està 
notablement condicionat per la desviació entre el model i les dades experimentals en els valors més 
elevats de la variable dependent. La solució recau en fer servir coeficients que mesurin la desviació 
relativa entre el valors proposats pel model i les dades experimentals o bé utilitzar mètodes de 
regressió on el pes de cada mostra estigui condicionat en funció del seu ordre de magnitud. 
 
La Figura 3-7 mostra les prediccions del model de Freundlich en el rang experimental estudiat. Com 
es pot observar, el model prediu correctament els valors experimentals obtinguts. La Taula 3-7 mostra 
els paràmetres Kf  i l de la isoterma de Freundlich obtinguts per als sòls estudiats. Els paràmetres n 
observats són molt similars en tots els casos i només hi ha una lleugera variació entre els valors de Kf 
observats per als diferents sòls que, en aquest cas, és proporcional a la capacitat de retenció de Sb 
de les diferents mostres. El sòl 6 presenta el valor més elevat de Kf, fet que podria ser atribuïble a 
l’elevat contingut de matèria orgànica d’aquest sòl. Els valors de Kf observats són molt inferiors als 
que van observar Tighe i col. (85-1230 L·kg-1). La diferència entre el contingut de Fe amorf i el pH dels 
sòls d’ambdós estudis podria ser una explicació plausible d’aquesta diferència i aportaria més 
evidències a la hipòtesi que els òxids de Fe controlen la mobilitat d’Sb en els sòls estudiats.  
 


















































Figura 3-7. Model de Freundlich aplicat a les dades experimentals. Les línies corresponen a les prediccions del model i els 






































Figura 3-8. Model de Redlich-Peterson aplicat a les dades experimentals. Les línies corresponen a les prediccions del model i 
els punts als valors observats experimentalment. 
 
Taula 3-7. Paràmetres resultants d’ajustar les dades experimentals a la isoterma de Freundlich 
 Kf l 
1 0.54 1.22 
2 0.64 1.25 
3 0.55 1.28 
4 0.26 1.31 
5 0.77 1.27 
6 1.45 1.22 
7 0.48 1.25 
8 0.59 1.29 
 
 
Observant la relació entre els valors de Kf i n obtinguts i els diferents paràmetres físico-químics de les 
mostres, s’obtenen resultats significatius. La Taula 3-8 mostra els valors dels coeficients de correlació 
i la probabilitat (p) d’obtenir una correlació tan gran com la obtinguda de forma aleatòria quan 
realment no hi ha correlació.  En general se sol agafar el criteri d’afirmar que hi ha correlació quan els 
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valors p són inferiors a 0.05 i, per tant, el resultat és estadísticament significatiu. Els valors de Kf 
observats presenten una correlació positiva amb el contingut de Fe i Al extraïbles amb oxalat (Taula 
3-8). També s’observa una correlació significativa amb la pèrdua de pes a 400 ºC. D’altra banda, no 
s’observa cap correlació entre els pàrametres físico-químics dels sòls estudiats i els valors l resultants 
de la regressió entre les dades experimentals i el model de la isoterma de Freundlich.  
 
Taula 3-8. Coeficients de correlació (R) i valors p entre els paràmetres obtinguts de la isoterma de Freundlich.  
 Coeficient de correlació Valor p 
 Kf l Kf l 
Fe-oxalat 0.85 -0.44 0.007 0.272 
Al-oxalat 0.94 -0.61 0.001 0.105 
CaCO3 -0.44 -0.23 0.272 0.592 
Pèrdua a 104 ºC -0.50 0.68 0.208 0.063 
Pèrdua 400 ºC 0.74 0.05 0.036 0.901 
pH -0.81 0.26 0.014 0.542 
 
 
Aquestes correlacions no són d’extranyar si tenim en compte que els grups funcionals de les fases de 
Fe i Al, especialment els hidroxils en el cas dels òxids i hidròxids, juguen un paper important en la 
retenció d’ions mitjançant processos d’adsorció. També la matèria orgànica presenta capacitats 
sorptives degut a la seva gran àrea superficial i als grups funcionals presents (carboxils, quinones, 
fenòlics i enòlics) i sembla que influeix en la retenció de Sb(V). De fet, Leuz i col. [78] ja van observar 
una gran afinitat entre la goetita i Sb(V) per sota de pH 8, amb el màxim de sorció per sota de pH 6.  
 
D’altres estudis també observen l’afinitat de les substàncies húmiques presents en el sòl per 
l’antimoni. Pilarski i col. [41] conclouen que els àcids húmics són capaços de retenir quantitats 
significatives de Sb (III). Tot i això, aquest comportament no es reprodueix en el cas de Sb(V), essent 
limitada l’afinitat de l’àcid húmic estudiat amb aquesta espècie. Tighe i col. també observen aquest 
comportament a pH inferiors de 7. No obstant, a pH similars als observats en els experiments del 
present estudi, la retenció de Sb(V) present en dissolució és gairebé nul·la, mentre que en el cas de 
l’hidròxid de Fe amorf Fe(OH)3 és superior al 95% a pH 6.5 (el pH més elevat estudiat per Tighe i 
col.).  
 
Steely i col. [79] estudien l’associació de l’antimoni amb les substàncies húmiques de sòls procedents 
de camps de tir i de cultiu d’orquídies. Utilitzant mètodes d’extracció selectiva, els autors caracteritzen 
les substàncies húmiques dels sòls i, tot i que observen que una part de l’antimoni està associat a les 
fraccions húmiques dels sòls, el seu estudi no presenta una caracterització exhaustiva dels sòls i 
dificulta la interpretació i comparació dels resultats obtinguts.  
 
Scheinost i col. també estudien la mobilitat i especiació de l’antimoni procedent de munició en camps 
de tir [49]. Els autors utilitzen tècniques espectroscòpiques de llum sincrotró (EXAFS i XANES) per 
caracteritzar les espècies d’antimoni presents al sòl. Tot i que els sòls estudiats presenten una gran 
variabilitat en termes de material mare, pH, contingut de matèria orgànica i concentració de Sb, les 
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úniques espècies observades en els sòls estudiats són Sb(V) adsorbit a òxids de Fe i Sb(0) metàl·lic 
procedent de les bales.  
 
Mitsunobu i col. [22] també van estudiar mitjançant tècniques espectroscòpiques de llum sincrotró 
(EXAFS i XANES) l’especiació de Sb en els sòls sotmesos al drenatge acídic d’antigues mines. Els 
resultats obtinguts concorden amb els de Scheinost i col. en què l’antimoni s’observa en el sòl 
associat a les fases de Fe(III).  
 
La bona correlació entre les Kf obtingudes i el contingut de Fe i Al extraïbles amb oxalat present al sòl, 
juntament amb les evidències d’estudis anteriors, fan pensar la mobilitat de Sb(V) en els sòls 
estudiats ve controlada principalment per les fases d’òxids de Fe. Aquest resultat és destacable ja 
que, tot i que el pH d’equilibri observat en els experiments és lleugerament bàsic i la sorció es veu 
desafavorida [78], la capacitat de retenció dels sòls carbonàtics estudiats és considerable.  
 
3.5.3 Experiments en continuu 
 
El transport de la matèria en la fase líquida d’un medi porós té lloc mitjançant processos d’advecció i 
dispersió-difusió. L’advecció mou el centre de masses mentre que la dispersió i la difusió causen 
l’escampament de les partícules al voltant d’aquest. Els efectes de la dispersió i la difusió són 
macroscòpicament iguals però, a nivell microscòpic, la dispersió és causada per la diferència de 
velocitats en un fluid que és mou i només té lloc amb la presència de processos advectius. La difusió, 
en canvi, és causada per l’energia termocinètica de les mol·lècules i la transferència de massa té lloc 
a través de diferències en els potencials químics. 
 
Pel transport en medis porosos, la relativa importància de la dispersió i la difusió depèn de la 
magnitud del flux advectiu. En general, la difusió domina a fluxes petits o a distàncies curtes mentre 
que la dispersió esdevé important a mesura que augmenta el flux. En molts sistemes naturals, la 
dispersió domina l’escampament del solut, a menys que el flux advectiu sigui zero o molt petit. En 
sediments saturats de llacs i oceans, els fluxes advectius solen ser molt petits, permetent a la difusió 
dominar el procés de distribució de mol·lècules. Els repositoris de residus artificials també són un clar 
exemple on la difusió controla el procés de transport.  
 
En general, la dificultat d’estudiar els processos de difusió i dispersió per separat en sistemes reals, 
porta a l’agrupació dels coeficients de dispersió i difusió en un sòl paràmetre anomenat coeficient de 
dispersió hidrodinàmic (Dh) [80]: 
 
difusiudispersiuh DDD += (3.22)
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En general el transport unidimensional de soluts reactius en un sòl homogeni sotmesos a processos 
de sorció, degradació de primer ordre i producció d’ordre zero es pot descriure mitjançant el model de 


















On cr és la concentració resident o promitjada pel volum de la fase líquida, θ és el contingut volumètric 
d’aigua (porositat), Jw és el flux volumètric d’aigua, ρb és la densitat del sòl, μl  i μs són els coeficients 
de primer ordre per la degradació del solut en la fase líquida i adsorbida, respectivament; γl i γs el 
coeficient de producció d’ordre zero per les fases líquida I adsorbida, respectivament; x és la distància 
i t és el temps. 
 
En el cas del transport reactiu estudiat, no es considera degradació ni producció de solut, ja que tota 
la massa de Sb que es transporta es conserva, ja sigui a la fase líquida o bé adsorbida en el sòl. Així 

















Per determinar les propietats hidràuliques del sistema és necessari utilitar un solut que no estigui 
present en el sistema i que no s’adsorbeixi en el sòlid, anomenat traçador. D’aquesta manera 

















Coneixent, la longitud de la columna (L), Jw, i incloent les condicions de contorn corresponents al 
sistema és poden obtenir, a partir d’una corba de c en funció de t a la sortida de la columna (corba 
breaktrough i utilitzant un algoritme de mínims quadrats), la velocitat aparent de l’aigua (vH2O) i Dh. En 
el nostre cas, les condicions de contorn venen definides per l’absència de solut en el sòlid a l’inici de 
l’experiment  
cr (x,0) = 0 
i un graó de concentració [Br-]=10-4 mol·dm-3 a l’entrada de la columna a temps 0.  
cr (0,t<0) = 0 
cr (0,t>0) = 10-4 mol·dm-3 
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Amb l’objectiu de validar l’aplicabilitat dels models desenvolupat a partir de les dades obtingudes dels 
experiments en batch es van realitzar en columna amb els sòls 1, 6, 7 i 8. Els sòls 1 i 7 es van escollir 
degut al seu alt contingut en carbonats i els sòls 6 i 8 pel seu elevat contingut en matèria orgànica.  
 
3.5.3.1. Propietats físiques i hidràuliques de les columnes 
 
Per tal de determinar les propietats hidràuliques de cada sistema sòl-columna és va fer passar una 
dissolució de NaBr 10-4 mol·dm-3 per cada sistema en les mateixes condicions en què prèviament 
s’havien realitzat els experiments amb Sb. Utilitzant un recol·lector de fraccions automàtic, es van 
recollir mostres a la sortida de la columna cada 30 minuts.  
La Figura 3-9 mostra els resultats dels experiments per determinar les propietats hidràuliques del 































































Figura 3-9. Corbes breaktrough de Br-. Les unitats de Br- estan referides a la concentració inicial (10-4 mol·dm-3) i el temps esta 
expressat en funció del volum de dissolució referida al volum de porus. Les línies sòlides representen els resultats del model 
hidràulic obtingut amb el codi CXTFIT. 
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Per calcular els valors de Dh i vH2O es va utilitzar el codi CXTFIT [55] implementat en el programari 
STANMOD [56]. Com a input el programa demana la concentració en funció del temps en una posició 
de la columna, en aquest cas la sortida; la concentració inicial en el sòl i la concentració de la 
dissolució. A partir d’un algoritme de regressió de mínims quadrats i utilitzant la solució de l’equació 
anterior, el programa obté els valors de Dh i vH2O que resulten en una menor diferència entre els 
resultats experimentals i el model teòric. A partir de vH2O es pot calcular θ utilitzant les característiques 
de cada sistema (Jw, A) [81]: 
θ·2 A
Jv wOH = (3.26)
La Taula 3-9 mostra els paràmetres hidràulics que caracteritzen cada sistema sòl-columna: 
 
Taula 3-9. Característiques hidràuliques dels experiments en columna 
  Sòl 1 Sòl 6 Sòl 7 Sòl 8 
pes (g) 8.267 6.391 8.354 6.573 
longitud (cm) 7.7 6.6 8.4 6.2 
Jw (cm-3·s-1) 0.023 0.0075 0.0216 0.0225 
tm (s) 3660 11510 4698 3177 
volum total (cm-3) 6.05 5.16 6.04 4.85 
temps residència (s) 4636 10577 4213 7099 
porositat (θ) - 0.29 0.26 0.23 0.55 
ρb kg·m-3 1367.0 1238.5 1266.3 1356.5 
vH2O m·s 1.66E-05 6.21E-06 1.99E-05 8.69E-06 
Dh m2·s-1 8.31E-07 5.17E-08 1.29E-06 2.92E-08 
 
Com es pot observar a la Figura 3-9, el model de convecció-dispersió descriu satisfactòriament les 
dades obtingudes. Aquest fet indica que el traçador utilitzat (Br-) compleix les característiques 
requerides per determinar els paràmetres hidràulics del sistema [53]: 
 
- El traçador no ha d’experimentar fenòmens de sorció en grau significatiu. És a dir, el retard 
experimentat ha de ser pròxim a 1.  
- El traçador no presenta una concentració significativa de partida en el sòl, [Br-]0 = 0. 
- El traçador no és degradadat químicament o biològicament durant l’experiment.  
 
D’altra banda, les propietats intrínseques dels sistemes estudiats presenten una variabilitat 
considerable. Tot i que les longituds de les columnes són similars i que la bomba peristàltica es va 
operar en condicions idèntiques a tots els experiments, els valors de Dh i θ són significativament 
diferents a cada experiment.  
 
En general, la porositat d’un sòl típicament decreix a mesura que el tamany de partícula creix. Aquest 
fet sol ser degut a la formació d’agregats de partícules en sòls de textura fina quan pateixen 
processos biòlogics. L’agregació de partícules aporta una major resistència a la compactació. Tot i 
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això, el fet de preparar al laboratori les columnes, dificulta la interpretació dels resultats hidràulics 
obtinguts respecte les característiques físico-químiques del sòl. La porositat i la dispersivitat 
obtingudes són, principalment, resultat del procés de compactació del sòl durant la preparació de les 
columnes. Per facilitar l’experiment i evitar l’aparició de canals preferents, es van compactar les 
columnes manualment, fet que impedeix la comparació de les propietats hidràuliques obtingudes amb 
les característiques dels sòls utilitzats. A més, a jutjar pels diagrames de XRD, els quatre sòls 
presentàven una composició mineral molt similar fet que dificulta la identificació dels paràmetres que 
més influeixen en la capacitat de retenció d’antimoni. 
 
3.5.3.2. Estudi del retard de Sb(V) 
 
Per estudiar la mobilitat de Sb(V) en un sistema amb característiques més similars a un sòl real, es va 
fer passar una dissolució 10-5 mol·dm-3 de KSb(OH)6 i 10-2 mol·dm-3 de NaClO4 per unes columnes 
termostatitzades a 25 ºC. Un cop equilibrades les columnes amb una solució desplaçant amb 10-2 
mol·dm-3 de NaClO4 es va fer passar la dissolució d’antimoni durant aproximadament 3 dies per 
obtenir les corbes breaktrough. Seguidament, es va tornar a fer passar la dissolució desplaçant per tal 
d’estudiar la desorció de l’antimoni retingut pretenent obtenir el que s’anomena corba de 
desplaçament.  
 
El pH de la dissolució de sortida es va mesurar cada 10 tubs (15 h) i es va determinar una variació 
inferior a 0.3 unitats durant cada experiment. Les dissolucions equilibrades amb els sòls 1 i 7 
presentaven un valor promig en l’experiment en columna molt similar a l’observat en els experiments 
batch (7.9 en columna respecte 7.9 en el batch pel sòl 1 i 7.8 respecte 7.9 pel sòl 7).  Els sòls 6 i 8, en 
canvi, presentaven una major diferència entre el pH observat en els experiments batch i els 
experiments en columna. Concretament, la dissolució de sortida de la columna amb el sòl 6 va 
presentar un pH promig de 8.3 respecte el 7.5 observat en els experiments en batch i 7.8 en columna 
respecte 7.4 en sèrie pel sòl 8. Tot i això, aquestes diferències no es va considerar significatives.  
 
Les condicions experimentals es van escollir per simular el comportament de la capa més superfícial 
del sòl respecte la infiltració d’aigua amb alt contingut de Sb. Les velocitats d’infiltració obtingudes en 
els experiments són de l’ordre de magnitud de les que es podrien obtenir en llims, entre els sòls 
argilosos i sorrencs [81]. 
 
Les Figures 8 i 9 mostren el resultat dels experiments de sorció i desorció de Sb en columna pels sòls 
1, 6, 7 i 8.  
 











































Pseudo-segon ordre + Freundlich
 
Figura 3-10. Corbes breakthrough i de desplaçament de Sb en el sòls 1 i  6. Les línies representen les prediccions dels 
diferents models estudiats. 
 
Com es pot observar, tots els sòls són capaços de retenir el Sb present a la fase mòbil tot i que el 
temps de residència dels sistemes experimentals estudiats és molt inferior al necessari perquè els 
experiments batch assolissin l’equilibri. D’altra banda, també s’observa que l’antimoni retingut a la 
fase sòlida s’allibera gairebé amb la mateixa rapidesa amb que s’ha sorbit i de forma gairebé 
completa, indicant la reversibilitat de la reacció de sorció que té lloc en els sòls. El sòl que més 
ràpidament assoleix l’equilibri és el 6, seguit de 8, 1 i 7. Tot i que les diferències experimentals 
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dificulten la comparació, aquesta tendència és la mateixa que l’observada en els experiments batch 
destinats a estudiar la cinètica.  
 
Mitjançant el codi CXTFIT, i a falta de codis que incorporessin models més complexes, s’ha intentat 
modelitzar el comportament dels sòls estudiats mitjançant un coeficient de distribució. El model del 
coeficient de distribució és anàleg a una isoterma de Freundlich d’exponent n = 1: 
 
ede CKq ·= (3.27)
 
En aquest cas, Kd s’anomena coeficient de partició i té unitats de dm3·kg-1. Aquest model no s’ha 
utilitzat per modelar els experiments batch ja que implica que les isotermes qe vs Ce han de tenir un 
pendent constant, fet que no es complia en l’ampli rang de concentracions estudiat en els 
experiments batch. 
 



















On R s’anomena factor de retard i s’expressa: 
 
θ
ρ db KR +=1 (3.29)
 
El codi CXTFIT permet ajustar les dades obtingudes al model del coeficient de distribució mitjançant 
un algoritme de regressió de mínims quadrats. Es va suposar que les propietats hidràuliques de la 
columna no havien variat en el temps i s’ha utilitzat el valor de vH2O obtingut mitjançant el traçador. 
També es va incloure el coeficient de dispersió de Sb (Dh) com a paràmetre a ajustar.  
 











































Pseudo-segon ordre + Freundlich
 
Figura 3-11. Corbes breakthrough i de desplaçament de Sb en el sòl 7 i 8. Les línies representen les prediccions dels diferents 
models estudiats. 
 
Com es pot observar a les gràfiques el model de Kd descriu correctament els punts experimentals 
obtinguts per als sòls estudiats. Aquest resultat era d’esperar si tenim en compte que a 
concentracions inferiors a 10-5 mol·dm-3 el pendent de les rectes Ce vs qe és gairebé constant, indicant 
que la retenció de Sb en els sòls estudiats pot ser descrita satisfactòriament a concentracions 
inferiors a 10-5 mol·dm-3 pel model del coeficient de distribució. 
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Tot i això, els valors de Kd obtinguts amb el codi CXTFIT són molt inferiors als observats en els 
experiments batch. Tot i que en tots els sòls estudiats, el valor de Kd prediu correctament les dades 
experimentals obtingudes,  aquests valors són notablement inferiors als obtinguts a partir de la 
regressió de les dades experimentals amb Ce < 10-5 mol·dm-3 i als predits pel model de Freundlich. 
Aquest fet pot estar relacionat amb els mecanismes cinètics vinculats a la sorció de Sb en les 
diferents fases dels sòl estudiats i amb la diferència entre les relacions sòlid:líquid dels experiments 
batch i dels experiments en columna. Com s’ha observat en l’apartat anterior i han corroborat 





Taula 3-10 mostra els valors de Kd obtinguts pel codi CXTFIT, jutament amb els obtinguts d’ajustar les 
dades dels experiments batch amb Ce < 10-5 mol·dm-3 al model del coeficient de partició i els predits 
pel model de Freundlich obtingut en l’apartat anterior a una concentració de 10-5 mol·dm-3. 
 
Taula 3-10. Valors de Kd obtinguts a partir de modelar les dades dels experiments en columna amb el codi CXTFIT, i de 
modelar les dades dels experiments batch amb el model del coeficient de partició (Ce < 10-5 mol·dm-3) i amb el model de 
Freundlich (Ce = 10-5 mol·dm-3) 
 Kd CXTFIT [dm3·kg-1] 
Dh 
[m2·s-1] 




1 0.97 7.58E-07 3.75 4.27 
6 0.45 1.17E-06 10.33 11.68 
7 1.42 1.45E-06 3.88 4.75 
8 1.55 4.60E-07 6.13 7.87 
 
Les figures també mostren les prediccions del model Freundlich obtingut a partir dels experiments 
batch aplicat a les condicions experimentals de les columnes. En tots els casos, els resultats 
obtinguts prediuen una concentració a la fase líquida durant la fase de sorció inferior a l’observada. 
Aquest fet indica que la retenció d’antimoni és inferior a la predita pel model, segurament degut a 
fenòmens cinètics ja que els temps de residència dels sistemes (1.17 – 2.9 h) són molt inferiors al 
temps necessari per assolir l’equilibri observat en els experiments batch (aproximadament 7 dies) i, 
per tant, la retenció és menor. Durant la fase de desorció, les concentracions a la fase aquosa 
predites pel model de Freundlich són sempre superiors a les observades experimentalment. El fet que 
la retenció predita durant la fase de sorció sigui superior a la observada, fa que durant la fase de 
desorció el contingut de la fase aquosa predit sigui superior a l’observat ja que la concentració en el 
sòl predita també era superior.  
 
Per tal de tenir en compte el comportament cinètic dins el model programat en PHAST i PHREEQC 
s’ha incorporat el model de pseudo-segon ordre dins del codi tenint en compte la isoterma de 
Freundlich per calcular el valor de qe. D’aquesta manera l’equació de velocitat queda: 
 











Tot i que no s’han realitzat experiments per comprovar-ho, s’ha considerat que la reacció és totalment 
reversible i que la velocitat de desorció també ve regulada per una cinètica de pseudo-segon ordre.  
 
Les Figures 3-9 i 3-10 també mostren les prediccions del model cinètic aplicat a les condicions 
experimentals. Com es pot observar, en tots els casos la retenció de Sb per part dels sòls estudiats 
és molt inferior a l’observada experimentalment i a la predita per la isoterma de Freundlich. El model 
cinètic desenvolupat a partir dels experiments batch prediu una velocitat de sorció notablement lenta 
si es comparar amb el temps de residència de les columnes. Aquest fet fa que la retenció de Sb 
segons el model sigui gairebé nul·la i que el perfil de concentracións a la sortida de la columna sigui 
molt similar al d’un traçador.  
 
Així doncs, el model de Freundlich obtingut a partir d’experiments batch no prediu de forma 
satisfactòria la sorció de Sb(V) en els sistemes estudiats. Aquest fet, segurament degut a l’elevat 
temps necessari per assolir l’equilibri, posa en dubte la utilització de metodologies batch per predir la 
mobilitat dels elements traça en sòls quan la cinètica controla la sorció. En sòls de naturalesa 
calcària, Wang i col. [82] aconsegueixen modelar amb èxit la sorció de Cs+ en una columna utilitzant 
com a model de sorció una isoterma de Freundlich inferida a partir d’experiments batch. No obstant 
això, els experiments batch arribaven a l’equilibri en un temps inferior a 2 h, fet que indica que, a 
diferència del sistema sòl – Sb,  la cinètca no controlava el procés. En un estudi recent, Wang i Liu 
van estudiar la sorció i desorció de seleni en sòls calcàris mitjançant metodologies batch i en columna 
[83]. En aquest cas, els autors arriben a predir correctament els resultats mitjançant un model de 
coeficient de distribució (Kd) però obtenen, com en el present estudi, valors de Kd molt inferiors als 
observats en els experiments batch, fet que atribueixen al contingut d’espai interlaminar en els sòls 
compactats en les columnes.  
 
Tampoc el model cinètic derivat d’experiments batch descriu correctament les corbes breaktrough i de 
desplaçament d’experiments en columna. Aquest fet indica que paràmetres com la relació sòl:líquid 
influeixen notablement en la capacitat i velocitat de sorció dels sòls estudiats i que, tal i com apunten 
Wang i Liu [83], la derivació de valors de Kd a partir d’experiments en columna és molt més acurada 
que la utilització d’experiments batch.  
 
Deixant de banda que el model de Freundlich no inclou un màxim de sorció i que no es pot utilitzar 
per inferir el mecanisme implicat en el procés, aquest tampoc considera les condicions químiques en 
què s’ha derivat (pH, conductivitat, força iònica, espècies en dissolució). Això implica que les 
isotermes derivades en unes condicions experimentals concretes (p.e. experiments batch) no es 
poden utilitzar per predir el comportament de fases sòlides en condicions diferents a les quals s’ha 
derivat el model. Tot i això, la manca de disponibilitat de models i la facilitat experimental amb que es 
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pot obtenir un valor de Kd o una isoterma de Freundlich, fa que aquests models s’utilitzin per predir la 
mobilitat de contaminants en sistemes naturals, en unes condicions molt diferents a les quals s’ha 
derivat el model.  
 
Molt més adequada i amb resultats molt més satisfactòris, és l’aplicació dels models mecanístics 
termodinàmicament consistents (ECOSAT, Visual MINTEQ i WHAM V i VI) per predir el 
comportament d’elements traça en el sòl mitjançant l’aproximació d’additivitat de components [84]. No 
obstant això, l’absència d’aquestes constants en la literatura disponible degut a la complexitat de la 
seva derivació, juntament amb la necessitat de predir el temps de residència o la toxicitat dels 
elements traça en el sòl, obliga a la utilització de models semi-empírics derivats de l’experimentació 
en batch.   
 





En el present capítol s’ha estudiat, mitjançant experiments en batch i en columna, la interacció de 
l’espècie predominant en dissolució de l’antimoni en condicions oxidants (Sb(OH)6-) amb sòls naturals 
d’orígen carbonàtic, utilitzant l’aproximació de la composició generalitzada de la fase sòlida.  
 
Els experiments en batch destinats a estudiar la cinètica de sorció de Sb(V) han evidenciat que, en 
els sòls estudiats, la reacció global de sorció és relativament lenta, no assolint-se l’equilibri fins 
passats 7 dies. Aquest temps d’agitació concorda amb l’observat per estudis prèvis d’adsorció de 
Sb(V) en goetita sintètica [44], fase amb gran capacitat de sorció i possible responsable de la retenció 
d’antimoni en els sòls estudiats.  
 
Mitjançant regressió per mínims quadrats, s’ha intentat ajustar les dades dels experiments a diferents 
formes linealitzades dels principals models cinètics presents a la literatura. El model de pseudo-segon 
ordre desenvolupat per Ho i McKay [61] descriu perfectament les dades obtingudes i és consistent 
amb el mecanisme proposat per Leuz i col. [44] per descriure l’adsorció en goetita sintètica. 
 
Els resultats de les isotermes de sorció, destinat a estudiar l’efecte de concentració en dissolució 
sobre la capacitat de sorció, s’han reproduït satisfactòriament mitjançant el model empíric proposat 
per Freundlich. Els valors de la constant del model (Kf) i la concentració de Fe i Al extraïbles amb 
oxalat dels sòls estudiats presenten una correlació positiva significativa, fet que evidencia una forta 
relació entre la concentració d’aquestes fases i la capacitat sorptiva dels sòls estudiats.  
 
D’altra banda, tot i que els estudis presents a la literatura concorden en que la sorció de Sb(OH)6- es 
veu afavorida a pH àcids, els resultats obtinguts demostren que la capacitat de retenció dels sòls 
d’orígen carbonàtic també és considerable.  
 
Els experiments en continuu realitzats han demostrat que els sòls estudiats són capaços de retardar 
notablement la mobilitat de l’espècie oxidada de l’antimoni. Tot i això, el model de Freundlich amb els 
valors obtinguts a partir dels experiments batch no és capaç de descriure els resultats dels 
experiments en continuu ja que sobreestima la capacitat dels sistemes en columna estudiats. La 
inclusió del model cinètic de pseudo-segon ordre tampoc millora la predicció dels resultats, en aquest 
cas subestimant considerablement la retenció de l’antimoni a la fase sòlida. No obstant, els resultats 
s’han pogut ajustar mitjançant el model del coeficient de partició (Kd).  
 
Els valors de Kd obtinguts per als experiments en columna són sensiblement inferiors als obtinguts en 
els experiments batch, fet atribuïble a l’elevat temps requerit per assolir l’equilibri i a l’aparició de 
fenòmens de transport no considerats en els experiments en batch.  
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Els resultats posen de manifest les mancances dels models empírics per extrapolar els resultats 
obtinguts al laboratori a diferents condicions ambientals, similars als que es troben a la natura. Això 
és especialment cert quan la complexitat dels sistemes estudiats és elevada com és el cas dels sòls. 
Tot i això, la complexitat dels sistemes reals, dificulta l’aplicació dels models mecanístics 
termodinàmicament consistents i és per això que els models empírics resulten de gran utilitat. En 
aquest sentit, es requereixen més investigacions per estudiar els mecanismes i les fases minerals 
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4 Els òxi-hidròxids de ferro com a reguladors de la mobilitat de Sb i 
Se en sistemes naturals. 
4.1 Introducció 
 
Una de les vies d’aproximació per determinar i predir la distribució dels metalls en sistemes sòl-
solució és la utilització de models multisuperfície o d’additivitat de components. Aquest tipus de 
models consideren el sistema sòl-solució com una composició de superfícies independents amb 
diferents característiques geoquímiques que influeixen en la composició final de la solució.  
 
A la literatura apareixen nombrosos estudis de laboratori destinats a la investigació de l’adsorció 
d’ions en una gran varietat de fases minerals utilitzant aquesta aproximació. Tot i això, la utilització 
d’aquests models per predir el transport de contaminants en sòls i sediments no és tan abundant 
degut a l’enorme complexitat dels sitemes naturals (p.e. [1-3]).  
 
En un cas ideal, en aquesta aproximació, no es requereix l’ajust de paràmetres per desenvolupar el 
model per a l’agrupació de fases minerals ja que si es coneix la composició d’aquesta, els paràmetres 
i constants d’equilibri els models de cada combinació mineral-solut i tots els mecanismes de reacció, 
a partir de les lleis termodinàmiques es pot calcular la concentració a l’equilibri. A la pràctica, no es 
coneixen tots els mecanismes de reacció, els models de complexació superficial no deixen de ser una 
aproximació a la realitat i l’heterogeneïtat dels sols i sediments dificulta enormement la determinació 
de la seva composició. Per aquesta raó, se sol considerar només les fases amb major capacitat 
d’adsorció i s’utilitzen bases de dades termodinàmiques per als mecanismes de reacció i paràmetres 
dels models de complexació superficial.  
 
El desenvolupament d’aquest tipus de models implica l’estudi individual dels mecanismes químics que 
controlen cadascuna de les reaccions que ténen lloc al sòl i la determinació dels subseqüents models 
de complexació superficial. Tot i que hi ha diverses aproximacions i models per descriure la interfície 
sòlid-aigua [4], les diferents premisses i els paràmetres derivats d’aquestes per cadascun d’ells, són 
inconsistents entre si i dificulten la seva aplicació a sistemes reals. Tot i això, hi ha quatre principis 
comuns a tots els models de complexació superfícial [5]: 
 
(a) La superfície mineral es composa de grups funcionals que reaccionen amb els soluts 
dissolts per formar espècies superficials, de forma anàloga a les reaccions de 
complexació en fase líquida. 
(b) L’equilibri de les reaccions de complexació i acidesa superfícial es pot descriure 
mitjançant equacions d’equilibri que poden ser corregides per tenir en compte els 
fenòmens electrostàtics 




(c) Les constants d’equilibri aparents determinades per les equacions d’acció de massa 
són paràmetres empírics relacionats amb constants termodinàmiques mitjançant els 
coeficients d’activitat de les espècies superficials 
 
(d) La càrrega elèctrica a la superfície ve determinada per les reaccions químiques dels 
grups funcionals, incloent les reaccions àcid-base i la formació de parells iònics i 
complexes de coordinació. 
 
Entre les fases minerals naturals amb més capacitat d’adsorció, destaquen els òxi/hidròxids de ferro, 
alumini, manganès i silici. Aquests són fases predominants en els sistemes naturals i han estat 
exhaustivament estudiats durant les últimes decàdes per científics de camps tan diversos com la 
geoquímica, la ciència dels materials, la química analítica, el tractament d’aigües o la ciència 
ambiental, entre d’altres. D’entre aquests, els òxids de ferro han estat objecte de nombrosos estudis 
degut a la seva gran àrea superficial, capacitat de sorció i abundància natural. 
 
Introduïts a la natura a partir de la descomposició de les roques, la unitat estructural bàsica de tots els 
òxids de Fe és un octaedre en el qual cada atom de Fe és envoltat per sis O o bé una combinació d’O 
i grups OH.  La principal diferència entre ells és la posició dels octaedres. La precipitació, dissolució i 
reprecipitació dels òxids de Fe a la natura depèn de factors com el pH, el potencial redox, la 
temperatura i l’activitat de les espècies en dissolució. D’entre tots, la goetita (α-FeOOH) i l’hematita 
(α-Fe2O3) són els més estables termodinàmicament sota les condicions àerobiques superficials i, per 
tant, són els més comuns en sòls i sediments [6]. 
 
La goetita presenta, generalment, tons grocs i marronosos i es presenta en la gran majoria de sòls i 
formacions superficials (llacs i rius). L’hematita és vermellosa i sòl presentar-se en sòls tropicals i 
subtropicals.  La goetita precipita de les solucions mitjançant un process de nucleació i creixement 
cristal·lí, mentre que l’hematita es forma a partir de la ferrihidrita (Fe2O3 amorf) mitjançant un 
procediment de deshidtratació i reorganització.  
 
 
Figura 4-1. Estructura cristal·lina de la goetita (a) i de l’hematita (b) [7]. 
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La literatura presenta nombrosos estudis dedicats a la investigació dels mecanismes involucrats en la 
formació de complexes superficials per un gran nombre d’elements traça diferents en goetita i 
hematita (p.e. [8-11]). Aquest estudi se centra en l’estudi de la interacció dels elements Se i Sb amb 
aquests dos òxi-hidròxids de ferro.  
 
4.1.1 Mobilitat de Se en sistemes naturals. Interacció amb goetita i hematita 
 
El Se forma part del grup VI-A de la taula periòdica i té un pes atòmic de 78.96 g·mol-1. Es considera 
un metal·loide amb propietats de metall i nometall. Els seus estats d’oxidació més importants són el –
II, 0, IV i VI, tot i que les formes més comunes en sòls i aigües naturals són els òxids selenit (SeO32-) i 
selenat (SeO42-). 
 
Tot i que és un element rar i que no existeixen grans diposits minerals, a nivell mundial se’n 
produeixen 1600 tones anualment com a subproducte de la purificació electrolítica del Cu. Els seus 
usos són diversos i van des de les cèl·lules fotoelèctriques fins a pigments passant per la seva 
utilització com a additiu en plàstics i vidres, l’agricultura i semi-conductors [12,13]. Les principals fonts 
antropogèniques de Se a la natura són la combustió de carbó i petroli, les foneries de Cu i Pb, els 
fertilitzants de fosfats i les aigües residuals.  
 
Tot i ser un element poc abundant a la natura, el Se és un nutrient essencial per humans i animals 
però quan els seus nivells en el sòl són elevats, sovint s’accumula en plantes i pot arribar a ser tòxic  i 
per tant és important conèixer el seu comportament en l’interacció sòl-aigua.  
 
Les formes químiques del Se en aigües naturals són governades per diversos factors que inclouen el 
potencial redox, pH i les superfícies adsorbents, entre d’altres. La oxidació de les formes més 
reduïdes de Se porta als estats d’oxidació IV i VI que són molt més mobils (Figura 4-2).  
 




Figura 4-2. Diagrama de predominància d'espècies aquoses de Se en dissolució aquosa segons reaccions i constants 
termodinàmiques de la Taula I.2  i calculat amb el programa HYDRA/MEDUSA [14] a una força iònica I = 0.1 mol·dm-3 i [Se]tot = 
10-5 mol·dm-3. 
 
L’ió selenat és l’espècie estable sota condicions oxidants i s’adsorbeix de forma relativament feble a 
les superfícies dels òxids metàl·lics. Per contra, les tres formes aquoses de l’estat d’oxidació IV són 
les espècies més estables sota condicions lleugerament reductores i presenta una gran afinitat per les 
superfícies dels òxids de Fe [15]. 
 
En termes generals, els treballs presents a la literatura, incloent estudis de sorció en batch [11,16,17] i 
estudis d’absorció de raig-X [18-20], han aportat suficients evidències per concloure que l’adsorció 
d’espècies de selenit en oxi-hidròxids de ferro té lloc mitjançant complexació per esfera interna. Tot i 
això, en el cas del selenat, els mecanismes no són tan evidents. Tot i que Zhang i Sparks [21] ajusten 
de forma satisfactòria les dades d’adsorció de Se(VI) en goetita mitjançant complexes d’esfera 
externa i Hayes i col. [18] aporten evidències espectroscòpiques recolzant aquest model, els estudis 
més recents amb espectroscopia proposen la formació de complexes d’esfera interna [20,22] o una 
mescla de complexes d’esfera externa i interna depenent del pH, la força iònica, la càrrega superficial 
i el pre-tractament de la mostra [9,15,23]. 
 
Tot i això, no s’ha pogut trobar cap estudi que verifiqui l’aplicació dels models d’interacció de Se amb 
òxi-hidròxids de ferro sintètics amb aquests minerals en la seva forma natural. El present treball 
estudia la interacció de les dues espècies més comunes a la natura de Se (SeO32- i SeO42-) amb 
hematita i goetita en la seva forma natural.  




















4.1.2 Interacció de Sb amb goetita sintètica 
 
Tal i com s’ha explicat en el capítol anterior, l’interès per la mobilitat de l’antimoni ha adquirit un 
creixent interès en la comunitat científica en els últims anys tal i com ho demostren el nombre de 
publicacions recents. Tot i això, la literatura només presenta quatre estudis sobre la interacció de Sb 
amb oxi-hidròxids de Fe [24-27].  
 
Thanabalasingam i Pickering [24] observen una gran afinitat entre la goetita i l’antimoni. Els autors 
estudien la influència de la concentració inicial i el pH capacitat de sorció de Sb(III) de diversos òxids 
metàl·lics mitjançant experiments batch. Els autors demostren que la sorció disminueix a pH per sobre 
de 7 coincidint amb el punt de càrrega zero de la goetita utilitzada.  
 
Posteriorment, Tighe i col. [25] estudien la interacció de Fe(OH)3 amorf amb conclusions similars però 
aportant més evidències sobre el possible mecanisme involucrat. Tot i això els autors observen una 
major influència del pH i la força iònica en la sorció de Sb(V) que la observada per Thanabalasingam i 
Pickering per Sb(III).  
 
Watkins i col. [26] estudien la sorció de Sb(III) en goetita sintètica observant una ràpida cinètica de 
sorció (l’equilibri s’assoleix en menys de 15 minuts) i una possible oxidació a la superfície de la goetita 
de l’antimoni cap a la forma Sb(V).  
 
És el treball de Leuz i col. el que aporta més novetats en l’estudi del sistema Sb-òxids de ferro. Els 
autors estudien exhaustivament la interacció Sb(III) i Sb(V) amb goetita i proposen un mecanisme 
basat en la formació d’un complexe superficial bidentat amb influència notable de la formació de 
parells iònics KSb(OH)60. Els autors també observen una ràpida oxidació de l’Sb(III) en la superfície 




Tenint en compte els estudis disponibles a la literatura, en el present capítol es pretén estudiar la 
interacció entre els oxi-hidròxids de ferro i els elements traça. Per una part, s’ha escollit el Se  per 
verificar que les conclusions dels diferents estudis presents a la literatura són aplicables a mostres 
naturals de goetita i hematita. D’altra banda, el sistema Sb – goetita presenta pocs estudis i es 
requereix de més evidències per entendre els mecanismes que regulen la mobilitat d’aquest element 
en els sistemes naturals.  Així doncs, els objectius específics per aquest capítol són:  
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1) Estudiar la cinètica de sorció i la influència de la concentració inicial de Se(IV) i Se(VI) en goetita i 
hematita naturals mitjançant experiments batch.  
 
2) Estudiar la influència del pH en la sorció de Se(IV) i Se(VI) i desenvolupar els corresponents 
mecanismes de sorció a partir de models de complexació superficial.  
 
3) Estudiar la cinètica de sorció i la variació del grau de sorció en la interacció de Sb(V) i goetita 
sintètica així com la influència de la temperatura i la força iònica.  
 
4) Estudiar la influència del pH en la sorció de Sb(V) amb goetita sintètica i desenvolupar el 
mecanisme de sorció mitjançant un model de complexació superficial.  
 
4.3 Materials 
4.3.1 Goetita i Hematita naturals 
 
La goetita (α-FeOOH) i hematita (α-Fe2O3) naturals es van obtenir del jaciment de Cerro del Hierro, 
situat a la província de Sevilla. El jaciment està situat en una zona càrstica, de roca calcària formada 
durant el període Cambrià i rica en minerals de Fe. 
 
Les mostres de mineral es van triturar i pulveritzar en un morter d’àgata fins a un tamany de partícula 
<100 μm. L’espectroscopia de difracció de raig-X (Annex I, Figures I-9 i I-10) va permetre la 
identificació d’ambdós minerals. També es va confirmar la presència d’impureses de quars (SiO2) en 
ambdues mostres i goetita en la mostra d’hematita. En la mostra d’hematita també es van detectar 
petites impureses de goetita. L’àrea superfícial específica de cada mostra es va determinar mitjançant 
el mètode Brunauer, Emmet i Teller (BET) [28]. 
 
4.3.2 Goetita sintètica 
 
La goetita (FeOOH) es va sintetitzar seguint el mètode de Schwertmann i Cornell [6]. A 100 ml d’una 
solució 1M de Fe(NO3)3·9H2O es van afegir, en un recipient de PE, 180 ml de KOH 5M. Seguidament, 
es va diluïr la dissolució de ferrihidrita formada fins a 2 l mitjançant aigua MilliQ. La dissolució es va 
deixar a 70ºC durant 60 h per permetre la transformació a goetita. La suspensió es va filtrar i rentar 
tres cops amb aigua MilliQ i la goetita es va deixar assecar a 40 ºC fins a pes constant. El sòlid 
obtingut es va homogeneïtzar i molturar fins a un tamany de partícula <100 μm. 
La difracció de raig-X (Annex I, Figura I-11) va confirmar la presència de goetita sense impureses. 
L’àrea superfícial específica també es va determinar pel mètode BET.  




4.4 Metodologia Experimental 
4.4.1 Se amb òxids de Fe naturals 
 
Les dissolucions de partida de Se a partir de Na2SeO4·10H2O (Aldrich) per les dissolucions de Se(VI) i 
Na2SeO3 (Aldrich) per a les de Se(IV). La metodologia utilitzada és anàloga a la utilitzada per realitzar 
els experiments batch del capítol anterior. Es va posar en contacte 0.1 g de mineral amb 20 ml de 
dissolució a temperatura ambient. El medi iònic va ser a 0.1 mol·dm-3 de NaCl a tots els experiments i 
per tal de millorar el contacte entre la fase sòlida i la fase aquosa es van situar els tubs en un agitador 
rotatori a 30 rpm. 
 
El temps d’equilibri de tots els experiments, amb l’excepció dels que tenien com objectiu estudiar la 
cinètica, van ser d’aproximadament de 50 h. Segons els experiments cinètics, aquest va resultar ser 
el temps necessàri per assolir l’equilibri. Per separar la fase sòlida de la fase aquosa, es van utilitzar 
filtres d’un sol ús de 0.22 μm de tamany de porus. Un cop filtrada, es va mesurar el pH de la fase 
líquida mitjançant un elèctrode de vidre combinat Ag/AgCl (Crison) i el contingut de Se mitjançant 
ICP-AES (Spectro). 
 
Per estudiar la cinètica de la reacció, es van posar en contacte 0.1 g de mineral amb 20 ml d’una 
dissolució amb una concentració de Se de 2·10-5 mol·dm-3 a pH 7.5 durant un temps de reacció 
variable. Les isotermes de sorció es van derivar d’experiments amb 0.1 g de mineral i una 
concentració inicial de Se variable (de 10-6 a 4·10-4 mol·dm-3). Finalment, els experiments que tenien 
com objectiu estudiar la variació del grau de sorció amb el pH es van realitzar posant en contacte 0.1 
g de fase sòlida amb una dissolució de concentració 10-5 mol·dm-3 de Se i ajustant el pH inicial amb 
HCl i NaOH 0.1 M.   
 
4.4.2 Sb amb goetita sintètica 
 
Els experiments per estudiar la cinètica de reacció es van realitzar posant 0.05 g de goetita en 
contacte amb 20 cm3 d’una dissolució de partida de 8·10-5 mol·dm-3 de KSb(OH)6 (Aldrich) i a 
temperatura inicial de 15 o 25 ºC. La fase líquida es va separar de la fase sòlida mitjançant filtres de 
0.45 μm al cap d’un temps determinat d’agitació. La temperatura es va controlar col·locant els tubs en 
un agitador situat dins una cambra termostatitzada (Selecta) a 15, 25 o 35 ºC en funció de 
l’experiment. La força iònica es va fixar a 0.01 mol·dm-3 mitjançant NaClO4.  
 
Les isotermes de sorció es van realitzar de manera anàloga amb dissolucions de partida de 
concentració variable de KSb(OH)6. La temperatura es va mantenir a 25 ºC i la força iònica es va fixar 
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a 10-3, 0.01 i 0.1 mol·dm-3 mitjançant NaClO4 en funció de l’experiment. El temps de contacte es va 
fixar a 7 dies ja que els experiments cinètics van mostrar que aquest temps era suficient per arribar a 
l’equilibri.  
 
Tan en els experiments cinètics com els destinats a obtenir les isotermes de sorció, es va fixar el pH 
final mitjançant una concentració 10-3 mol·dm-3 de NaHCO3 a les dissolucions de partida. La fase 
sòlida es va separar de la fase líquida mitjançant filtres d’un sòl us de 0.45 μm de diàmetre de porus. 
Seguidament es va mesurar el pH de la fase líquida mitjançant un elèctrode de vidre combinat 
Ag/AgCl (Crison). 
 
L’estudi de la variació de la sorció amb el pH també es va realitzar amb 0.05 g de goetita i 20 ml de 
fase líquida. En aquest cas, totes les dissolucions es van preparar amb aigua lliure de CO2 (bullint un 
temps mínim de 15 minuts l’aigua MilliQ) i es van posar en contacte amb la fase sòlida sota atmosfera 
de N2 en una cambra de guants. El pH es va ajustar mitjançant l’addició de HClO4 i NaOH. 
Seguidament, els tubs es van col·locar a la cambra termostatitzada a 25 ºC i es van retirar al cap de 
24 hores. El procés de filtració i mesura del pH de la fase líquida també es va realitzar sota atmosfera 
de N2.  
 
Tots els experiments es van realitzar en tubs de PE de 30 ml. 
 
4.5 Metodologia de càlcul  
 
Els càlculs d’especiació química es van realitzar amb el programa PHREEQC [29] com en el capítol 
anterior. La  mostra el diagrama de predominància de les espècies de Se en fase aquosa calculat 
mitjançant el programa HYDRA/MEDUSA [14]. En el capítol anterior s’inclou el diagrama de 
predominància de les espècies de Sb en fase aquosa (Figura 4-2).  
 
La modelització de les dades experimentals amb el pH s’ha realitzat mitjançant el codi FITEQL 4.0 
[30] que incorpora els càlculs electrostàtics inclosos en els models de complexació superfícial.  
 
Els òxi-hidròxids de ferro com a reguladors de la mobilitat de Sb i Se en sistemes naturals 
 
 157
4.6 Resultats i discussió 
4.6.1 Interacció de Se amb goetita i hematita naturals 
4.6.1.1. Cinètiques de sorció 
 
Les Figura 4-3 i 4-4 mostren la variació del grau de sorció de Se(IV) amb goetita i hematita naturals. 






















Figura 4-3. Evolució de la concentració de Se(IV) a la fase líquida en contacte amb goetita i hematita funció del temps (C0=10-5 
mol Se·dm-3, I=0.1 mol·dm-3 NaCl).  Les línies sòlides representen les prediccions del model de pseudo-segon ordre. 
 
Com es pot observar, en tots els casos la concentració a la fase aquosa s’estabilitza en menys de 50 
h, indicant que s’ha arribat a l’equilibri de reacció. Aquest resultats són coherents amb els estudis 
prèvis presents a la literatura. Martínez i col [17], per exemple, estudien la interacció entre Se(IV) i 
Se(VI) amb magnetita (Fe3O4) i obtenen resultats molt similars. Duc i col. [11] estudien la sorció de 
Se(IV) en hematita i observen que s’assoleix l’equilibri al cap de 65 h. Tot i això, els autors indiquen 
que la quantitat retinguda entre 4 i 65 h varia menys d’un 5%. D’altra banda, la majoria de treballs 
presents a la literatura que estudien la sorció de Se en òxids de Fe utilitzen temps d’agitació inferiors 
a 50 h [17,20,22,31-33]. 
 






















Figura 4-4. Evolució de la concentració de Se(VI) a la fase líquida en contacte amb goetita i hematita en funció del temps 
(C0=10-5 mol Se·dm-3, I=0.1 mol·dm-3 NaCl). Les línies sòlides representen les prediccions del model de pseudo-segon ordre. 
 
Els models de pseudo-primer ordre, primer ordre i pseudo-segon ordre, descrits en el capítol anterior 
per modelar els resultats dels experiments cinètics de sorció de Sb(V) en sòls s’han utilitzat per 
intentar descriure els resultats obtinguts.  La Taula 4-1 mostra els valors r2 resultants de la regressió 
per minims quadrats de les formes linealitzades dels models amb els resultats obtinguts.  
 
Taula 4-1. Valors r2 resultants de l’ajust per regressió lineal dels models cinètics als resultats experimentals 
 Pseudo-primer ordre Primer ordre Pseudo-segon ordre 
Goetita – Se(IV) 0.624 0.433 0.999 
Hematita – Se(IV) 0.649 0.433 1.000 
Goetita – Se(VI) 0.689 0.433 0.999 
Hematita – Se (VI) 0.714 0.433 0.999 
  
Com es pot observar, el model de pseudo-segon ordre és el que presenta coefficients de regressió 
més elevats. La Taula 4-2 resumeix els paràmetres obtinguts a partir de la regressió lineal per les 
quatre sèries experimentals.  
 
Taula 4-2. Valors dels paràmetres del model de pseudo-segon ordre ajustats als resultats dels experiments cinètics de sorció 
de Se amb hematita i goetita naturals.  
 qe (mol·m-2) 
kp2 
(m2·mol−1 ·s−1) 
Goetita – Se(IV) (4.2±0.4)·10-7 585±296 
Hematita – Se(IV) (3.0±0.1)·10-6 119±44 
Goetita – Se(VI) (2.8±0.2)·10-7 362±80 
Hematita – Se (VI) (1.5±0.1)·10-6 76±19 
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A la Figura 4-3 i la Figura 4-4 es mostren les prediccions del model de pseudo-segon i, com es pot 
observar, el model descriu perfectament els resultats obtinguts. Els valors de k obtinguts per al Se(IV) 
són lleugerament superiors als obtinguts pel Se(VI) en ambdós minerals, fet que podria estar 
relacionat amb el tipus de complexe superficial com s’observa posteriorment. D’altra banda, la goetita 
natural presenta valors de k superiors tan en el cas del Se(IV) com en el del Se(VI) i que indica que la 
velocitat de sorció és lleugerament més elevada en aquest mineral. 
 
4.6.1.2.  Isotermes de sorció 
 
En aquestes sèries d’experiments, solucions amb concentracions inicials variables de Se(IV) i Se(VI) 
(entre 3·10-6 i 5·10-4 mol·dm-3) es van posar en contacte amb ambdós minerals. Els valors de pH 
observats a l’equilibri van ser 7.6±0.1 pel sistema Se(IV)-goetita, 7.2±0.1 pel sistema Se(IV)-hematita, 
7.3±0.1 pel sistema Se(VI)-goetita i 6.9±0.1 pel sistema Se(VI)-hematita. Les Figura 4-6 i Figura 4-6 


























Figura 4-5. Isotermes de sorció per a Se(IV) en contacte amb goetita i hematita (I=0.1 mol·dm-3 NaCl) i prediccions del model 
de Freundlich i Langmuir. 
 




























Figura 4-6. Isotermes de sorció per a Se(IV) en contacte amb goetita i hematita (I=0.1 mol·dm-3 NaCl) i prediccions del model 
de Freundlich i Langmuir. 
 
Com es pot observar en els gràfics, la capacitat de sorció específica de l’hematita és superior a la de 
la goetita. Aquest comportament ja el van observar en un estudi anterior Gimenez i col. [34], mentre 
estudiaven la sorció de As en els mateixos sòlids. La poca variació en la concentració a la fase sòlida 
observada pel cas de la goetita a partir de concentracions a la fase líquida de 2·10-4 mol·dm-3, indica 
que gairebé s’arriba a la saturació del sòlid i que no queden sites disponibles per a la sorció. En el cas 
de l’hematita, no s’observa aquest comportament, fet que indica que encara no s’ha arribat a la 
saturació del sòlid.  




Figura 4-7. Comparació dels resultats obtinguts pel sistema goetita – Se(IV) (●), amb els obtinguts per Parida i col [32] (●, pH = 


















Peak i Sparks (2002)
 
Figura 4-8. Comparació dels resultats obtinguts pel sistema goetita – Se(VI) (●), amb els obtinguts per Peak i Sparks [32] (●, pH 
= 6, I = 0.1 mol·dm-3 NaCl). 
 
Comparant els resultats obtinguts amb els presents a la bibliografia a pH d’equilibri similars (Figura 
4-7 i  Figura 4-8), Su i Suarez [22] observen un grau de sorció de específic de Se(IV) en goetita 
Se(IV)















Parida i col. (1997)
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sintètica a un pH d’equilibri de 5.0 similar al del present estudi.  Parida i col. [32] també observen 
graus de sorció similars de Se(IV) en goetita a baixes concentracions (2·10-7 a 5·10-6 mol·dm-3) 
similars als observats en el present estudi. D’altra banda, la capacitat de sorció a pH = 6 de Se(VI) de 
la goetita utilitzada per Peak i Sparks [33] és molt superior a l’observada en el present estudi, fet que 
evidencia la dificultat de comparar resultats obtinguts a diferents condicions. La utilització per part de 
Peak i Sparks de goetita rentada amb àcid podria ser la causa de les discrepancies observades entre 
ambdós estudis.  
 
Mitjançant regressió per mínims quadrats de les formes linealitzades de l’equació de Freundlich i 
Langmuir (veure capítol anterior), s’ha intentat ajustar les dades experimentals obtingudes a aquests 
dos models de sorció semi-empírics. La mostra els resultats de la regressió per mínims quadrats.  
 
Taula 4-3. Resultats de la regressió lineal de les dades experimentals de Se amb goetita i hematita i paràmetres resultants per 
les isotermes de Freundlich i Langmuir 
  Langmuir Freundlich 
  Kl (dm3·mol-1) 
Γmax 
(mol·m-2) r
2 χ2 Kf l r2 χ2 
Goetita (1.5±0.2)·104 (3.3±0.1)·10-6 0.99 9.2·10-6 (3.0±1.5)·10-4 1.7±0.1 0.96 4.8·10-7 
Se(IV) 
Hematita  (8.7±0.2)·103 (1.3±0.1)·10-5 0.96 2.2·10-5 (1.3±0.6)·10-3 1.6±0.1 0.97 9.6·10-7 
Goetita (1.1±0.3)·104 (1.1±0.1)·10-6 0.96 2.2·10-6 (5.8±1.2)·10-4 1.9±0.1 0.99 2.1·10-8 
Se(VI) 
Hematita (6.3±0.2)·103 (8.0±0.1)·10-5 0.92 8.9·10-6 (8.3±2.6)·10-4 1.6±0.1 0.99 2.5·10-7 
 
Tot i que ambdues isotermes descriuen correctament els resultats experimentals obtinguts, a jutjar 
pels valors de r2 i χ2 obtinguts, sembla que la isoterma de Freundlich s’ajusta millor a les dades 
experimentals. Tot i això, observant les Figures 4-5 i 4-6, s’observa que la isoterma de Langmuir 
prediu correctament la saturació dels sòlids estudiats, especialment en el cas de la goetita. De fet, el 
model de la isoterma de Langmuir incorpora el paràmetre Γmax que correspon a la màxima capacitat 
de sorció i, per tant, el seu rang d’aplicació no només es limita en el rang lineal de la isoterma, com el 
coeficient de partició, ni quan el nombre de sites ocupats és molt inferior al de lliures com és el cas de 
la isoterma de Freundlich.   
 
Els valors de k observats en ambdues isotermes són superiors, tal i com era d’esperar, en el cas de la 
hematita tan per Se(IV) com per Se(VI) en concordança amb la major capacitat de sorció d’aquest 
mineral respecte la goetita. La capacitat màxima de sorció (Γmax) per ambdós sòlids cau dins del rang 
predit per Davis i Kent [23]: 1.7 × 10−6 to 1.7 × 10−5 mol m−2. L’ordre de magnitud de la capacitat 
màxima de sorció també és similar a l’observat per Martinez i col. (3.13 ·10-6 mol·dm-3 pel Se(IV) i 
3.5·10-6 mol·dm-3 pel Se(VI) [17] en el seu estudi amb hematita natural. Duc i col. [31] observen una 
capacitat màxima de sorció de Se(IV) de 5.9·10-6 i 7.0·10-6 mol·m-2 per goetita i hematita sintètiques, 
valors molt similars als del present estudi. 
 
Tot i això, cal tenir en compte que els valors de Martinez i col. es van obtenir a pH al voltant de 4 i els 
del present estudi a 7.5. És complicat comparar resultats d’isotermes de sòlids diferents que no s’han 
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obtingut al mateix pH ja que aquest últim paràmetre té una gran influència sobre el grau de sorció 
com es discuteix en el següent apartat. 
 
4.6.1.3. Sorption edges. Efecte del pH sobre la sorció 
 
Aquests experiments es van realitzar de manera anàloga als anteriors però amb una concentració 
inicial fixe de Se igual a 10-5 mol·dm-3 i ajustant el pH inicial mitjançant l’addició de HCl i NaOH. 
























Figura 4-9. Variació del grau de sorció de Se(IV) amb el pH per la goetita i hematita naturals (C0=10-5 mol Se·dm-3 I=0.1 mol·dm-
3 NaCl). Les línies representen les prediccions del model de triple capa (TLM) ajustat a les dades experimentals. 
 
























Figura 4-10. Variació del grau de sorció de Se(VI) amb el pH per la goetita i hematita naturals (C0=10-5 mol Se·dm-3 I=0.1 
mol·dm-3 NaCl). Les línies representen les prediccions del model de triple capa (TLM) ajustat a les dades experimentals.  
 
Com es pot observar, en tots els casos la sorció es veu afavorida a pH àcids i comença a decréixer a 
partir de pH 7. Aquest fet era d’esperar si tenim en compte que a pH àcid les superfícies dels òxids de 
Fe es troben carregades positivament i que la majoria d’espècies de Se en fase aquosa ténen càrrega 
negativa.  El màxim de sorció sembla que s’obté en tots els casos a pH inferiors a 6. 
 
Les dades obtingudes s’han ajustat utilitzant complexes superficials i definint el model electrostàtic de 
la triple capa (TLM). Quan la interacció d’un grup funcional superficial amb una ió o mol·lècula present 
a la solució esdevé una entitat mol·lecular estable, aquest s’anomena complexe superficial [35]. Hi ha 
un gran nombre de models utilitzats per descriure els fenòmens d’adsorció que poden tenir lloc en el 
sistema sòl-solució i la literatura referida a aquests models és nombrosa [4,35-38].  
 
La majoria de models, utilitzen reaccions de protonació i desprotonació per descriure el comportament 
àcid-base d’una fase superfícial (veure capítol anterior). El treball electric realitzat al moure ions al 
llarg de la zona d’influència de la càrrega adjacent a la interfase afectarà l’activitat de les espècies 
prop de la superfície càrregada. La relació entre l’activitat de les espècies en zones no influenciades 
per la càrrega superficial (lluny de la superfície) i la seva activitat en zones d’influència de la càrrega 
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On ai  és l’activitat a la superfície de l’espècie i amb càrrega zi i ai∞ l’activitat a la dissolució. Ψi és el 
potencial electrostàtic, F la constant de Faraday, R la constant dels gasos i T la temperatura. En tots 
els models, la superfície està separada de la dissolució per una capa difosa de contraions enllaçats 
no específicament. Els models difereixen en la descripció de l’interfase entre la superfície carregada i 
la dissolució, en l’assignació dels diferents tipus d’ions a diferents plans o capes d’adsorció i en les 
relacions electrostàtiques i les equacions càrrega-potencial utilitzades per les diferents capes. 
 
Per superfícies inorgàniques, cal destacar els models de la capa difosa (DLM) [39], capacitància 
constant (CCM) [37,40,41], triple capa (TLM) [23], càrrega i potencial variable (VSC-VSP)[23,42-45], 
generalitzat de les dues capes [46], un-pK d’Stern [47-51] i distribució de càrrega (CD-MUSIC) [48]. 
 
El model de triple capa consita de dues capes capacitant i una difosa. El model original assumeix que 
tots els metalls i lligands es retenen com a complexes d’esfera externa i nomes els H+ i els OH- es 
poden adsorbir com a complexes d’esfera interna (Figura 4-11).  
 
Figura 4-11. Localització dels ions, els potencials, càrregues i capacitàncies pel model de la triple capa. Entre parèntesis hi ha 
la localització d’ions correso 
 
El balanç de la càrrega superficial és pel model TLM esdevé:  
 
OSHt σσσ +=  4.2
 
On σH és la càrrega deguda als H+ i els OH- i σOS la càrrega deguda als complexes d’esfera externa. 
D’aquesta manera els H+ i els OH- estan situats a la capa o i la resta de metalls, lligands, cations (C+) i 
anions (A-) majoritàris es troben situats a la capa β. La capa difosa comença a pla d i s’exté fins a la 
solució. En el present estudi s’ha utilitzat el model modificat de la triple-capa desenvolupat per Hayes i 
Leckie [18,52]. Aquest contempla l’adsorció de metalls i lligands com a complexes d’esfera interna, de 
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ISOSHt σσσσ ++=  4.3
 
On σIS és la càrrega corresponent als complexes d’esfera interna. Les equacions que representen les 












)2/·sinh()8( 0 RTFRTC drd Ψ−= εεσ  4.6
 
on σ té unitats C·m-2, C1 i C2 són les denistat de capacitància a les capes o i β, εο és la permetivitat del 
buit, εr la constant dielèctrica de l’aigua i C és la conentració de l’electròlit 1:1 de la dissolució.  
 
Les anteriors equacions ja estan incorporades en el codi FITEQL 4.0 [30] que s’ha utilitzat per ajustar 
les constants d’equilibri de les reaccions de complexació superficial. Les reaccions i constants de la 
Taula 4-4 s’han utilitzat per descriure les reaccions de protonació i desprotonació de la superfície, així 
com la complexació superfícial dels cations i anions majoritàris (Na+ i Cl-) 
 
Taula 4-4. Reaccions i constants de protonació, desprotonació i complexació de l’electrolit de fons utilitzandes per a l’ajust de 
les constants de complexació superficial de Se(IV) i Se(VI) en hematita i goetita mitjançant el model de triple capa modificat. 
Les constants de protonació i desprotonació de les espècies de Se s’han obtingut de la Nuclear Energy Agency (NEA) [53] i les 
de protonació i desprotonació dels minerals i complexació de NaCl s’han calculat segons Sverjensky [54]  
Reacció log K (Goetita) log K (Hematita) 
HSeO3-↔ SeO32- + H+ -8.36 
HSeO3- + H+ ↔H2SeO3 2.64 
HSeO4 -↔ SeO42-+H+ -1.75 
>Fe-OH + H+ ↔ >Fe-OH2+ 7.99 9.05 
>Fe-OH ↔ >Fe-O- + H+ -10.41 -10.05 
>Fe-OH + H+ + Cl- ↔ >Fe-OH2+-Cl- 7.01 6.85 
>Fe-OH +Na+ ↔ >Fe-O--Na+ + H+ -11.18 -11.84 
 
Sverjensky i Fukushi [54] proposen uns valors per les constants de protonació i desprotonació i les de 
complexació superfícial dels cations i anions majoritàris referits a l’estat estàndard per sites sorbents 
(>FeOH) i espècies adsorbides (>FeOH2+, >FeO-). Els valors s’han de corregir per l’àrea superfícial i 
la densitat superficial de sites ja que l’estat estàndard utilitzat suposa una àrea superficial de 10 m2·g-1 
i una densitat superficial de sites1019 sites·m-2. En el present estudi la densitat superficial de sites s’ha 
calculat a partir de la capacitat màxima de sorció (Гmax) determinada ajustant el model de Langmuir a 
les dades experimentals de les isotermes pels models corresponents al Se(IV). En el cas del Se(VI), 
els valors s’han de la densitat de sites, s’han considerat una variable d’ajust.  
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La capacitància de la capa interna C1 també s’han obtingut del treball de Sverjensky [54]: 0.88 F·cm-2 
en el cas de l’hematita i 0.6 F·cm-2 en el de la goetita. Tot i que el CO2 no es va excloure dels 
experiments, la sorció de carbonat i bicarbonat no s’ha inclòs en el model. Les impureses de quars 
detectades a l’espectre de difracció de raigs-X tampoc s’han tingut en compte en el model ja que la 
retenció de selenat en aquest mineral es pot considerar negligible en el rang de pH estudiat [55].  
 
En el present estudi, s’han utilitzat els complexes superficials proposats per Duc i col. [11] per predir 
l’adsorció de Se(IV) i els proposats per Fukushi i Sverjensky [9] per predir l’adsorció de Se(VI). La 
Taula 4-5 resumeix els valors de les constants obtingudes mitjançant el codi FITEQL i les reaccions 
proposades pels complexes superficials: 
 
Taula 4-5. Complexes superficials proposats i resultats de l’ajust de les constants d’equilibri mitjançant el codi FITEQL 
 Mineral Reaccions de complexació log K Densitat sites (sites·nm-2) WSOS/DF 
Hematite >FeOH + HSeO3- >FeOSeO2- + H2O 5.49 7.83 1.39 
Se(IV) 
Goethite >FeOH + HSeO3
- >FeOSeO2- + H2O  
>FeOH + HSeO3-  + H+ >FeOHSeO2 +H2O 
6.66 
11.69 1.99 1.61 
Hematite 2 >FeOH + HSeO4
- + H+ > (FeOH2)+2 - SeO42- 
>FeOH + HSeO4- >FeOSeO3- + H2O 
33.42 
12.92 1.49 1.42 Se(VI) 
Goethite 2 >FeOH + HSeO4
- + H+ > (FeOH2)+2 - SeO42- 
>FeOH + HSeO4- >FeOSeO3- + H2O 
35.76 
16.6 1.23 0.03 
 
Com es pot observar, el valor WSOS/DF que indica la suma de quadrats ponderada dividida pels 
graus de llibertat és inferior a 2, fet que indica que el model proposat descriu relativament bé les 
dades experimentals. En el cas del selenit, un complexe superficial monodentat d’esfera interna 
desprotonat descriu correctament la sorció en hematita mentres que en el cas de la goetita es 
requereix un complexe protonat addicional per descriure correctament les dades experimentals. En el 
cas del selenat, l’adsorció es pot descriure correctament amb un complexe bidentat d’esfera externa i 
una mescla d’aquest i un complexe d’esfera interna desprotonat en el cas de la goetita. La Figura 4-9 
i la Figura 4-10 mostren les prediccions dels models utilitzats i, com es pot observar, els models 
s’ajusten correctament a les dades experimentals. 
 
El valor obtingut per la constant de complexació de sistema Se(IV)-hematita és molt similar als valors 
proposats per Duc i col. [11] (6.11-6.71). D’altra banda, Duc i col. obtenen el valor WSOS/DF més 
baix quan intenten representar les dades experimentals mitjançant un complexe bidentat d’esfera 
interna ([>FeO]2SeO). Catalano i col. [19], a partir dels resultats d’experiments XAS, també proposen 
un complexe bridging bidentat que concordaria amb el proposat per Duc i col. Tot i que es va intentar 
ajustar les dades experimentals utilitzant únicament aquest complexe, l’algorisme d’ajust no arribava 
mai a convergir. Aquest fet es podria explicar si és tinguéssin en compte les diferències estructurals 
entre l’hematita sintètica utilitzada pels estudis anteriors i l’hematita natural utilitzada en el present 
estudi.  
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En el cas del sistema Se(IV)-goetita, el valor obtingut per al complexe desprotonat, és similar a 
l’obtingut per Hayes i col. [16] (4.51). Tot i això, l’ajust va millorar considerablement quan es va 
introduïr el complexe protonat proposat per Duc i col. en el cas de la hematita.  
 
El sistema Se(VI)-hematita i Se(VI)-goetita s’han modelat mitjançant una mescla d’un complexe 
desprotononat d’esfera interna (FeOSeO3-) i un complexe bidentat binuclear d’esfera externa 
([FeOH2]+2-SeO42-). Fukushi i Sverjensky [9] també utilitzen aquests dos complexes superficials per 
descriure els resultats experimentals obtinguts per Hayes i col. [16] i Rietra i col. [49]. Els valors 
obtinguts per Fukushi i Sverjenksy per al logaritme de la constant de complexació d’aquesta espècie 
varien entre 8.4 i 8.0 per al complexe d’esfera interna i proposen un valor de 11.1 per al complexe 
d’esfera externa. Tot i les discrepàncies observades entre els valors proposats en el present estudi i 
els proposats per Fukushi i Sverjensky, els resultats del present estudi prediuen acceptablement els 
resultats experimentals obtinguts. El fet d’introduïr el nombre de sites com a paràmetre d’ajust pot ser 
la causa d’aquesta discrepància tot i que era la única forma d’arribar a la convergència en el 
programa de regressió. La utiltizació del nombre màxim de sites obtingut a partir de la isoterma de 
Langmuir no permetia, en cap cas, la correcta descripció de les dades experimentals.  
 
4.6.2 Interacció de Sb amb goetita sintètica 
4.6.2.1. Cinètiques de sorció 
 
La Figura 4-12 representa el valor de Kd calculat a partir dels resultats dels experiments que tenien 
com a objectiu estudiar la velocitat d’adsorció de Sb en goetita i l’efecte de la temperatura sobre 
aquesta. S’ha escollit la representació de log Kd  en funció del temps per les diferents concentracions 
inicials utilitzades i tenint en compte que, segons la isoterma (veure apartat), a aquestes 
concentracions d’equilibri, la representació de qe i Ce és lineal i, per tant, la Kd és constant a mateixa 
temperatura i permet comparar els resultats.  
























Figura 4-12. Evolució de log(Kd) de sorció de Sb(VI) en goetita en funció del temps a diferents temperatures (C0=8·10-6 mol 
Sb·dm-3 a 15 i 25 ºC, I=0.01 mol·dm-3 NaClO4). Les línies representen les prediccions del model de pseudo-segon ordre. 
 
Els valor promig de pH mesurats al final dels experiments va ser de 8.04. Les mostres individuals no 
es van desviar més de 0.2 unitats respecte aquest promig.  
 
Les dades experimentals s’han ajustat als models de primer ordre, pseudo-primer ordre i pseudo-
segon ordre. La Taula 4-6 mostra els valors r2 resultants de l’ajust per regressió per mínims quadrats 
als models linealitzats.  
 
 Taula 4-6. Valors r2 resultants de l’ajust per regressió lineal dels models cinètics als resultats experimentals. 
 Primer ordre Pseudo-primer ordre Pseudo-segon ordre 
15 ºC 0.588 0.663 0.999 
25 ºC 0.619 0.520 0.999 
 
Com es pot observar el model de pseudo-segon ordre descriu perfectament els resultats 
experimentals obtinguts. La Taula 4-7 resumeix els valors dels paràmetres obtinguts amb aquest model.  
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Taula 4-7. Valors dels paràmetres del model de pseudo-segon ordre ajustats resultats dels experiments cinètics de sorció de 
Sb(V) en goetita.  
 qe (mol·kg) 
kp2 
(kg·mol−1 ·min−1) 
15 ºC (2.937±0.011)·10-3 9.3±3.8 
25 ºC (3.085±0.011)· 10-3 10.5±6.7 
 
Tot i que la utilització de diferents concentracions inicials a la dissolució de partida dificulta la 
interpretació de les dades, a la Figura 4-12 no s’observa un augment de la velocitat de reacció amb la 




on k és la constant de velocitat, A és un factor de freqüència, E és l’energia d’activació, R la constant 
universal dels gasos (J·K-1·mol-1) i T la temperatura absolut. Així, la representació dels de ln(k) en 
funció de 1/T hauria de seguir una línia recta de pendent –E/R i ordenada a l’orígen A:  
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Figura 4-13. Representació de ln k en funció de 1/T i regressió lineal per mínims quadrats segons l’equació d’Arrhenius 
 
Com es pot observar a la Figura 4-13, el pendent de la recta ln(k) en funció de 1/T correspon a una 
energia d’activació E = 8.9 kJ·mol-1. Tot i això, en el rang de temperatures estudiat, la variació de la 
constant de velocitat és negligible si tenim en compte els resultats de la Taula 4-7.   
 
Els resultats obtinguts mostren que la reacció de sorció en les condicions estudiades assoleix 
l’equilibri en un temps inferior a 7 dies. Aquest resultat és consistent amb els resultats del capítol 
anterior i amb els temps d’agitació utilitzats per Leuz i col. [27]. El fet que en uns materials de 
naturalesa tan diferent (sòls calcàris i goetita) el temps d’equilibri sigui similar evidencia que o bé la 
sorció en els sòls calcàris té lloc en els òxids de Fe i que la difusió intrapartícula domina el procés de 
sorció, o bé que l’agitació en ambdós casos era suficient per eliminar possibles fenòmens de transport 
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i la velocitat de reacció observada corresponia únicament a la velocitat química de reacció i el model 
obtingut seria consistent a la reacció de complexació superficial proposada per Leuz i col. [27]:  
 
 >Fe(OH)2 + Sb(OH)6 ↔ >FeO2Sb(OH)4 + 2H2O  4.1 
  
4.6.2.2. Isotermes de sorció. Efecte de la força iònica i la temperatura sobre el grau de sorció.  
 
Amb l’objectiu d’estudiar l’efecte de la concentració en equilibri amb el grau de sorció, es van realitzar 
experiments variant la concentració inicial de Sb(V). Les concentracions inicials utilitzades es van 
variar de 10-6 a 10-3 mol·dm-3. Concentracions inicials inferiors donaven una concentració a l’equilibri 
per sota del límit de detecció de la tècnica utilitzada i concentracions superiors podien resultar en 
precipitació de sals d’antimoni (Ca(Sb[OH]6)2 i NaSb(OH)6) tal i com s’ha discutit en el capítol anterior 
[57]. El pH final promig de les dissolucions en equilibri va ser de 8.03 sense que cap mostra es 
desviés més de 0.3 unitats.  
 
Per estudiar l’efecte de la força iònica sobre el grau de sorció es van realitzar isotermes fixant la força 
iònica mitjançant una concentració de 0.1 i 10-2 mol·dm-3 de NaClO4. També es va fer una sèrie sense 
NaClO4 a la dissolució ja que un càlcul aproximat amb el programa PHREEQC [29] va indicar la 
concentració 10-3 mol·dm-3 de NaHCO3 utilitzada en totes les dissolucions per fixar el pH final a un 















I = 0.001 Langmuir 0.001
I = 0.01 Langmuir 0.01
I = 0.1 Langmuir 0.1
Leuz i col. (2007)
 
Figura 4-14. Isotermes de sorció de Sb(V) en goetita a diferents forces iòniques i en medi 10-3 mol·dm-3 de NaHCO3 (T=25 ºC). 
Les línies representen les prediccions del model de Langmuir. S’inclouen els valors obtinguts per Leuz i col. [27], pH=3.0, 
I=0.01 mol·dm-3 KClO4. 
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La Figura 4-14 mostra els resultats de les isotermes de sorció a diferents forces iòniques. No 
s’observen canvis significatius en el grau de sorció tot i que la força iònica s’ha variat 2 ordres de 
magnitud. Aquest fet és consistent amb la formació de complexes d’esfera interna. Canviar la 
concentració de l’electrolit de fons influencia l’adsorció en almenys dues maneres: afectant els 
potencials intersticials i, per tant, l’activitat de les espècies adsorbides i influenciant la competició 
entre els ions de l’electrolit i els ions que s’adsorbeixen pels sites disponibles [16]. Seguint aquest 
raonament i en consistència amb el model modificat de la triple capa (Figura 4-11), els complexes 
d’esfera externa són més sensibles a les variacions en la força iònica ja que aquests últims estan 
situats en el mateix pla que els ions corresponens a l’electrolit de fons (pla β) i, per tant, variacions a 
la força iònica causen un canvi superior en els coeficients d’activitat. D’altra banda, els complexes 
d’esfera interna es troben situats en el pla 0 com els protons i els hidroxils i, per tant, un canvi en la 
força iònica no els afecta en el mateix grau.  
 
Tot i això, Leuz i col. [27] observen una disminució del grau de sorció amb l’increment de la força 
iònica. Aquest fet, aparentment en contradicció amb la formació d’un complexe d’esfera interna, és 
explicat pels autors per la formació de parells iònics KSb(OH)60 (els autors van fer servir KClO4 per 
fixar la força iònica) que redueixen l’activitat de l’anió Sb(OH)6- en dissolució.i, per tant, el grau de 
sorció disminueix a mesura que s’incrementa la força iònica. Stumm i Morgan [37] prediuen un valor 
del log K per a la formació de parells iònics de càrrega oposada igual a 1 entre 0 i 1. No obstant això, 
Leuz i col. utilitzen un valor de log K per a la formació de KSb(OH)60 que explica la variació amb la 
força iònica observada. Tenint en compte els resultats del present estudi, el valor del logaritme la 
constant de formació del parell iònic NaSb(OH)60 ha de ser inferior, en concordança amb els valors 
proposats per Stumm i Morgan. D’altra banda, els valors observats per Leuz i col. són consistents 
amb els valors observats en el present estudi. El fet que el grau de sorció sigui lleugerament superior 
a l’observat en el present estudi, es pot explicar si es té en compte que els autors han treballat a 
pH=3.0 on la sorció es veu notablement afavorida.  
 
Els valors obtinguts es van intentar descriure mitjançant les isotermes de Freundlich i Langmuir. La 
Taula 4-8 mostra els resultats dels paràmetres obtinguts.  
 
Taula 4-8. Resultats de la regressió lineal de les dades experimentals a diferents forces iòniques de Sb(V) amb goetita i 
paràmetres resultants per les isotermes de Freundlich i Langmuir. 







2 χ2 Kf l r2 χ2 
10-3 (9.05±2.80)·104 (1.98±0.04)·10-6 0.998 2.4·10-7 (4.04±4.30) ·10-4 1.73±0.25 0.922 5.6·10-6 
0.01 (1.79±0.44)·105 (2.09±0.01)·10-6 1.000 7.4·10-8 (8.97±6.97)·10-5 2.19±0.28 0.924 1.6·10-6 
0.1 (1.41±0.35)·105 (2.26±0.20)·10-6 0.973 3.6·10-6 (8.80±4.96)·10-3 1.28±0.06 0.991 2.67·10-5 
 
Com es pot observar, tot i que no s’observen diferències significatives quan es comparen els resultats 
experimentals a diferents forces iòniques (Figura 4-14), si que s’observen lleugeres variacions en els 
valors dels paràmetres obtinguts per les isotermes, fet que dificulta la comparació i evidencia les 
dificultats d’utilitzar mètodes de regressió lineal a partir de dades en un rang que abarca diferents 
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ordres de magnitud. Tot i això, les isotermes de Langmuir obtingudes són capaces de predir 
correctament el grau de sorció dels sistemes estudiats.  
 
Amb l’objectiu d’estudiar l’efecte de la temperatura sobre el grau de sorció, també es van realitzar 
experiments amb per obtenir isotermes a 15, 25 i 35 ºC. Les condicions experimentals van ser 0.01 
mol·dm-3 de NaClO4 per fixar la força iònica i 10-3 mol·dm3 de NaHCO3 per fixar el pH final de les 
dissolucions. Les concentracions inicials de Sb(V) es van variar de 10-6 a 10-3 mol·dm-3 i el pH final 
promig de les dissolucions va ser de 7.97 amb una variació individual inferior a 0.2 unitats en tots els 















15 ºC Langmuir 15ºC
25 ºC Langmuir 25ºC
35 ºC Langmuir 35ºC
 
Figura 4-15. Isotermes de sorció de Sb(V) en goetita a diferents temperatures i en medi 10-3 mol·dm-3 de NaHCO3 (I=0.01 
mol·dm-3 NaClO4). Les línies representen les prediccions del model de Langmuir. 
 
En aquest cas, sí que s’observa un lleuger increment de la sorció amb la temperatura. Diversos 
autors ja havien observat aquest comportament estudiant fenòmens d’adsorció en d’altres sistemes 
[58,59].  Aquest fet que indicaria que el fenòmen de l’adsorció és un procés endotèrmic, afavorit a 
temperatures altes. Tot i això, la capacitat màxima de sorció roman insensible als canvis de 
temperatura fet que és consistent amb la presència d’un nombre finit de sites disponibles per a sorció.  
 
Taula 4-9. Resultats de la regressió lineal de les dades experimentals a diferents temperatures de Sb(V) amb goetita i 
paràmetres resultants per les isotermes de Freundlich i Langmuir. 







2 χ2 Kl l r2 χ2 
15  (8.31±3.72)·104 (2.08±0.06)·10-6 0.995 1.96·10-4 (5.74±3.84)·10-5 2.40±0.34 0.926 3.55·10-5 
25 (1.79±0.45)·105 (2.09±0.02)·10-6 1.000 7.43·10-8 (8.97±6.97)·10-5 2.19±0.28 0.924 1.62·10-6 
35 (3.40±1.52)·105 (1.79±0.01)·10-6 0.999 8.42·10-5 (1.75±1.53) ·10-5 3.61±0.90 0.799 1.53·10-5 
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També en aquest cas, la isoterma de Langmuir prediu de forma millor els resultats experimentals 
obtinguts a diferents forces iòniques. Si considerem que la reacció és totalment reversible, la variació 
de la constant de la isoterma de Langmuir amb l’invers de la temperatura es pot utilitzar per obtenir 







on HΔ i SΔ són l’entalpia i l’entropia de reacció, respectivament, i K les constants d’adsorció segons 
la isoterma de Langmuir [58]. Representant el ln(K) en funció de 1/T s’obté una recta a partir de la 
qual es poden deduïr els valors de HΔ i SΔ (Figura 4-16).  
 












Figura 4-16. Representació de ln(K) de Langmuir respecte 1/T  i regressió lineal per al càlcul de HΔ i SΔ  de la reacció 
d’adsorció 
 
Com es pot observar, els resultats obtinguts s’ajusten perfectament a l’equació de van’t Hoff. A partir 
dels resultats de la regressió lineal del ln(K) en funció de 1/T s’han obtingut valors de HΔ = 51.9 
kJ·mol-1 i SΔ = 274 J·(mol·K)-1. Aquests valors, tot i que lleugerament elevats, són de l’ordre de 
magnitud dels obtinguts en altres estudis d’adsorció de cations en goetita [58,60]. Tot i això, en el cas 
del sistema Sb(V) amb goetita no hi ha dades prèvies per realitzar comparacions. A més, s’hauria 
d’ampliar el rang de condicions experimentals estudiades per verificar la tendència observada.  
 
4.6.2.3. Sorption edges. Efecte del pH sobre la sorció 
 
De forma anàloga a l’estudi de la interacció de Se(IV) i Se(VI) amb òxids de Fe naturals, es van 
realitzar experiments per estudiar l’efecte del pH sobre la sorció de Sb(V) en goetita sintètica. Els 
experiments es van realitzar amb una concentració inicial fixe de Sb(V) de 10-5 mol·dm-3, 0.01 
mol·dm3 de NaClO4 i el  pH inicial es va ajustar mitjançant l’addició de HClO4 i NaOH. El sòlid es va 
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posar en contacte amb la dissolució en una cambra de guants sota atmosfera de N2 i la posterior 
filtració i mesura del pH també va tenir lloc sota atmosfera de N2. Totes les dissolucions es van 
preparar amb aigua lliure de CO2 preparada a partir d’aigua MilliQ portada a ebullidició durant 15 


















Figura 4-17. Variació del grau de sorció de Sb(V) en goetita amb el pH. (C0=8.9·10-6, l=0.01 mol·dm-3 de NaClO4 i T=25ºC). Les 
línies representen les prediccions del model de triple capa (TLM) ajustat a les dades experimentals. 
 
Com es pot observar, el màxim d’adsorció s’assoleix a pH inferiors a 8. Per sobre d’aquest pH la 
capacitat de sorció comença a disminuir ja que la superfície del mineral comença a carregar-se 
negativament. En general, el punt de càrrega zero de la goetita sintètica varia entre 7 i 9, per tant a 
pH àcids, la superfície esta carregada positivament i l’afinitat per l’anió Sb(V) es veu afavorida. A pH 
bàsics la superfície del mineral es comença a carregar negativament i l’adsorció d’anions es veu 
desafavorida [61]. Aquest increment de la capacitat de sorció de fases minerals a pH àcids tendència 
es observada en la majoria de treballs presents a la literatura tan de sòls [25,57,62] com en òxids de 
Fe [25,27]. 
 
Les dades obtingudes s’han ajustat utilitzant complexes superficials mitjançant el model electrostàtic 
de la triple capa (TLM) de forma anàloga als apartats anteriors. Les constants de complexació de 
l’electrolit de fons i la capacitància externa s’han obtingut del treball de d’Sverjensky [54] (Taula 4-10), 
el nombre total de sites de sorció disponible s’ha calculat a partir del promig de la capacitat màxima 
de sorció (Γmax) de les isotermes a diferents forces iòniques i diferents temperatures (2.039·10-6 mol·m-
2) i tenint en compte que el complexe superficial proposat és bidentat, és a dir, ocupa dos sites 
superficials. La capacitància interna es va fixar a 0.17 F·cm-2 i l’externa a 0.2 F·cm-2  també seguint el 
criteri d’Sverjensky.  
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Taula 4-10. Reaccions i constants de protonació, desprotonació i complexació de l’electrolit de fons utilitzandes per a l’ajust de 
les constants de complexació superficial de Sb(V) en goetita mitjançant el model de triple capa modificat. Les constants s’han 
calculat segons Sverjensky i Fukushi [54] i referides a l’estat estàndard hipotètic 1.0 mol·dm-3 
Reacció log K 
>Fe-OH + H+ ↔ >Fe-OH2+ 8.29 
>Fe-OH ↔ >Fe-O- + H+ -10.57 
>Fe-OH + H+ + Cl- ↔ >Fe-OH2+-Cl- 9.02 
>Fe-OH +Na+ ↔ >Fe-O--Na+ + H+ -8.37 
 
Seguint el treball de Leuz i col. [27], s’ha utilitzat un complexe bidentat d’esfera interna per intentar 
descriure les dades experimentals. La Taula 4-11 i la Figura 4-17 mostren els resultats de l’ajust 
mitjançant el codi FITEQL i les prediccions del model de triple capa en les condicions experimentals.  
 
Taula 4-11. Reacció superfícial proposada i resultats de l’ajust de la seva constant d’equilibri per a l’adsorció de Sb(V) en 
goetita 
Reaccions de complexació log K Densitat sites (sites·nm-2) WSOS/DF 
2>FeOH + Sb(OH)6- > (FeO)2Sb(OH)4- + 2H2O 4.82±0.14 2.41 0.19 
 
Com es pot observar, el model utilitzat descriu perfectament les dades experimentals obtingudes. A 
diferència de l’estudi de Leuz i col. [27], tot i que no s’ha variat la força iònica del sistema, no ha sigut 
necessària la introducció dels parells iònics per a l’obtenció d’un bon ajust. Segurament, tal i com 
prediuen Stumm i Morgan [37], la constants de formació de l’espècie KSb(OH)6 és suficientment petita 
per no influïr en el sistema experimental estudiat. La constant d’adsorció obtinguda en el present 
estudi s’aproxima a la obtinguda per Leuz i col. en condicions molt similars (log K = 5.21).  Com s’ha 
comentat anteriorment, Leuz i col. atribueixen les diferències en el grau de sorció entre els 
experiments a diferent força iònica a la formació del parell iònic KSb(OH)60 (log K = 2). Per tant, tot i 
que s’hauria de verificar l’aplicabilitat del model a diferents forces iòniques, l’efecte del parell iònic 
NaSb(OH)60 sembla no tenir efecte sobre la complexació de Sb(V) en goetita. 
 
La formació d’aquest complexe superfícial bidentat seria consistent amb el complexe bidentat edge-
sharing o corner-sharing proposat per Scheinost i col. [63] a partir d’experiments XAS com a principal 
espècia adsorbida en goetita.   
 








En el present capítol s’ha estudiat les capacitats de dos oxi-hidròxids de Fe per a la retenció de Sb i 
Se, dos contaminants de presència creixent en el medi natural, mitjançant experiments batch.  
 
En un primer apartat s’ha estudiat la interacció de Se(IV) i Se(VI) amb goetita i hematita naturals 
obtingudes del jaciment de Cerro del Hierro. Els experiments batch han posat de manifest que el 
temps necessari per arribar a l’equilibri dels sistemes estudiats és inferior a 50 hores, temps similar a 
l’observat en anteriors estudis per a l’adsorció en minerals sintetizats al laboratori. Els resultats poden 
ser descrits satisfactòriament mitjançant el model de pseudo-segon ordre.  
 
Variant la concentració total de Se, s’ha observat que la capacitat sorptiva específica de la goetita 
estudiada és un ordre de magnitud inferior que la de la hematita. En condicions similars, ambdós 
minerals retenen gairebé el doble de mol·lècules de Se(IV) que de Se(VI), apuntant a la formació de 
complexes bidentats en l’últim cas. 
 
Tan la isoterma de Freundlich, com la de Langmuir s’ajusten correctament a les dades experimentals 
obtingudes. Tot i això, la isoterma de Langmuir prediu correctament la saturació del sòlid, esdevenint 
un model més robust que la isoterma de Freundlich. 
 
La retenció d’ambdues espècies es veu afavorida a pH àcids, de la mateixa manera que s’havia 
observat en la utilització de minerals sintètics. Utilitzant el model simplificat de la triple capa (TLM) per 
a descriure les dades experimentals, s’observa que l’adsorció de Se(IV) es pot descriure a partir dels 
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complexes monodentats d’esfera interna proposats a la bibliografia (FeOSeO2- i FeOHSeO2). Els 
valors obtinguts per a les constants de complexació superficial són similars que els descrits a la 
bibliografia per a minerals sintètics.  
 
En el cas del Se(VI), l’adsorció es descriu correctament mitjançant un complexe desprotononat 
d’esfera interna (FeOSeO3-) i un complexe bidentat binuclear d’esfera externa ([FeOH2]+2-SeO42-), les 
mateixes espècies utilitzades prèviament per a la descripció de l’adsorció en minerals sintètics 
 
En una segona part, s’ha investigat la interacció de Sb(V) amb goetita sintetitzada de forma artificial al 
laboratori. Els resultats mostren que l’equilibri del sistema s’assoleix en un temps aproximat de 7 dies, 
similar a l’observat en el capítol anterior. El model de pseudo-segon ordre també ha descrit 
satisfactòriament els resultats obtinguts.  
 
S’ha observat una lleugera relació entre la velocitat de reacció i la temperatura. Els valors de la 
constant del model cinètic agumenten amb la temperatura. Tot i això, la relació entre la constant 
cinètica i la temperatura no s’ajusta a l’equació d’Arrhenius.  
 
Els resultats de les isotermes de sorció, s’han descrit correctament mitjançant la isoterma de 
Langmuir. No s’ha observat una depedència clara entre el grau de sorció i la força iònica de fons, 
indicant, en coherència amb estudis previs, la formació de complexes d’esfera interna.  
 
Si que s’observa una disminució de la quantitat d’antimoni retingut i la temperatura del sistema. 
L’equació de van´t Hoff descriu perfectament aquesta relació mitjançant valors de HΔ = 51.9 kJ·mol-1 
i SΔ = 274 J·(mol·K)-1, indicant que la reacció d’adsorció és endotèrmica.  
 
Finalment, la variació de la quantitat d’antimoni present a la dissolució en funció del pH es pot 
descriure mitjançant el model TLM i el complexe superficial proposat per Leuz i col. (FeO)2Sb(OH)4- 
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5 Indicadors de risc per a la salut humana associat a la presència 
d’elements traça en el sòl. Implicacions dels models de transport en 
el càlcul del risc. 
5.1 Introducció  
 
Actualment, la correcta gestió del sòl, representa una tasca amb clares conseqüències sobre les tres 
dimensions de la sostenibilitat: l’ambiental, la social i l’econòmica. Des del punt de vista ambiental, els 
sòls contaminats representen un risc potencial per a la salut humana i els ecosistemes i, tot i que 
sovint es considera confinat, és una font potencial de contaminants cap a d’altres compartiments 
ambientals més sensibles i difícils de recuperar com poden ser les aigües subterrànies. Des del punt 
de vista econòmic i social, els costos associats a la prevenció, control i, sobretot, recuperació poden 
arribar a ser molt importants si la gestió del sòl no es realitza de forma correcta. A part, la naturalesa 
majoritàriament privada dels sòls, en dificulta enormement l’aplicació de normatives i regulacions. 
 
La definició de criteris de qualitat (CQS) és una eina fonamental per a la correcta gestió del sòl. 
Genèricament, els CQS són valors llindar utilitzats per determinar si la concentració d’una 
determinada substància o grup de substàncies en el sòl pot suposar un risc per a la salut humana o 
els ecosistemes i, en conseqüència, es necessiten dur a terme accions correctores.  
 
El desenvolupament d’aquests CQS implica, necessàriament, una etapa d’identificació i quantificació 
del risc potencial associat a la presència de contaminants en el sòl. Les metodologies d’anàlisi del risc 
combinen informació sobre els nivells d’exposició i els efectes esperats per establir la probabilitat 
d’aparció d’efectes adversos o bé, en el cas invers, per calcular el nivell màxim d’un o varis 
contaminants en el sòl lligats a un nivell de risc preestablert [1-3].  
 
La menció específica del sòl com a àmbit prioritàri d’actuació en el camp de naturalesa i biodiversitat 
en el 6è Pla d’Accions Ambientals de la Unió Europea [4], ha afavorit el desenvolupament i 
actualització, per part de la majoria d’Estats Membres, de les estratègies per a l’evaluació i control 
dels sòls contaminats. En aquest sentit, l’Estat Espanyol va adoptar una regulació específica per a 
l’anàlisi i gestió dels sòls contaminats, el Reial Decret 9/2005 [5]. Aquest, tot i que centrat en 
contaminants orgànics, ofereix un marc regulatori, basat en l’anàlisi del risc, per a l’establiment de 
CQS en el cas d’elements traça i substàncies presents en el medi de forma natural, a partir dels 
anomenats nivells genèrics de referència (NGR) per a cada Comunitat Autònoma. 
 
En aquest marc autonòmic, diverses comunitats de l’estat espanyol ja disposen de CQS  propis per a 
la correcta gestió del sòl [1,6,7]. A Catalunya, prèviament a l’aparició del Reial Decret 9/2005, 
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l’Agència de Residus del Departament de Medi Ambient de la Generalitat va realitzar un estudi que 
tenia com a objectiu l’elaboració dels criteris provisionals de qualitat dels sòls (CPQS) [8]. Tot i que 
d'aquests valors no se’n va desprendre cap marc legal a Catalunya, han esdevingut durant anys l’únic 
marc de referència tècnic per a la gestió de la contaminació del sòl.  
 
Aquests CPQS es van derivar utilitzant metodologies d’anàlisi de risc i a partir dels valors de fons i 
referència per a elements traça en sòls de Catalunya desenvolupats per Cortés [9] que, tal i com 
s’esmenta en el segon capítol, es van determinar a partir d’un mostreig de sòls representatiu de les 
zones industrialitzades de Catalunya..  
 
Pel que fa referència als úsos del sòl, l’estudi contempla dos escenaris: ús industrial i ús no industrial. 
Referint-se a aquest últim escenari, el document recomana identificar l’ús concret i caracteritzar el risc 
en cada situació mitjançant estudis específics. En l’estudi també es van tenir en compte aspectes 
relacionats amb la protecció dels aqüífers comparant els estàndards d'altres països amb valors 
obtinguts en utilitzar programes de modelització del transport de contaminants. Aquests últims 
correlacionaven la concentració del contaminant en el sòl amb la de les aigües subterrànies, tot i 
utilitzant les nombroses dades de les condicions meteorològiques, geològiques i hidrogeològiques 
d'un cas escollit com a representatiu de tota Catalunya. 
 
Aquest últim aspecte, posa de manifest la necessitat d’una correcta predicció de la mobilitat de 
contaminants entre els diferents compartiments ambientals. Els factors de transferència entre 
diferents fases, són un dels paràmetres amb més influència i més incertesa en els models d’anàlisi de 
risc durant el càlcul dels CQS. Entre aquests, la quantificació de la transferència sòl-aigua, és de gran 
importància per a la caracterització del risc per a la salut humana associat a la presència d’elements 
traça en aigua destinada al consum, ja que: a) aquests solen tenir toxicitats elevades, b) són presents 
en el sòl a concentracions elevades, c) l’aigua és un compartiment ambiental molt sensible i d) 
conforma la via d’exposició a contaminants més important.  
 
La mobilitat d’un contaminant en el sòl correspon a la capacitat del contaminant de ser transportat en 
la fase aquosa mitjançant processos advectius i difusius. Per tant, la descripció de la mobilitat d’un 
contaminant en el medi sòl-aigua pot ser descrit mitjançant dos passos, els processos de sorció-
desorció i els processos de transport [10].  
 
Tal i com s’ha esmentat en els anteriors capítols, la literatura científica presenta dues vies 
d’aproximació per a la predicció de la mobilitat de contaminants en el sòl: la composició generalitzada 
(CG) i l’additivitat de components (CA). La primera ha estat àmpliament utilitzada en les metodologies 
d’anàlisi de risc [11,12] per a la predicció de la mobilitat de contaminants en el sòl i relaciona, sense 
definir cap mecanisme químic específic, la concentració a la fase aquosa i la concentració a la 
corresponent fase sòlida en equilibri. La seva aplicació en el càlcul del risc associat a la presència de 
contaminants, consisteix en la utilització dels anomenats coeficients de partició o distribució (Kd), que 
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es defineixen com la relació a l’equilibri entre la quantitat d’element traça adsorbit a la fase sòlida 
(expressat en mg·kg-1) i la concentració dissolta a la fase líquida (en mg·dm-3).  
 
Al dependre de l’entorn geoquímic, i degut a l’enorme variabilitat d’aquest últim, els valors de Kd 
presents a la literatura mostren una gran dispersió de valors en rangs que poden englobar varis 
ordres de magnitud. D’altra banda, tot i que les mesures experimentals d’aquests valors són més 
precises i altament recomenades en estudis d’emplaçaments específics, sovint s’utilitzen valors 
bibliogràfics en etapes preliminars per estalviar temps i diners. Aquesta aproximació acostuma a ser 
conservativa i, els valors escollits, solen ser els més baixos (alta mobilitat) descrits en la literatura. 
Aquesta aproximació sol derivar en preses de decisions sobredimensionades que impliquen grans 
alteracions del medi i costos elevats. Però també pot portar a una incorrecta predicció de la 
acumulació del contaminant en el medi que, al seu temps, pot implicar conseqüències negatives. 
 
La utilització de valors específics, derivats d’estudis experimentals, del coeficient de partició per a 
sistemes concrets, tot i que preferible a l’aplicació de valors bibliogràfics, també pot portar a 
conclusions errònies quan les condicions reals varien respecte les experimentals ja que, tal i com 
s’esmenta prèviament, els models empírics com el del coeficient de distribució no es basen en un 




En el present capítol, es pretén aplicar la metodologia d’anàlisi de risc per al càlcul de la concentració 
màxima admissible en el sòl protectora per a la salut humana de 18 elements traça (As, Ba, Be, Cd, 
Co, Cr(III), Cr(VI), Cu, Hg, Mo, Ni, Pb, Se, Sb, Sn, Tl, V i Zn) considerant dos escenaris conceptuals. 
No es pretén desenvolupar criteris de qualitat del sòl ja que el desenvolupament d’aquests implica 
una sèrie de refinaments posteriors que queden fora de l’abast d’aquest estudi.  
 
En una segona part, es compara la validesa del model del coeficient de partició i d’un model de 
complexació superficial per a la predicció de la mobilitat i transferència de contaminants en sistemes 
sòl-aigua i les seves implicacions en les metodologies d’anàlisi de risc. Mitjançant un escenari de 
transport teòric, s’estudia la resposta d’ambdós models davant canvis en la composició de la solució 
inicial.  
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5.3 Càlcul de les concentracions màximes admissibles en el sòl.  
5.3.1 Materials i Mètodes 
5.3.1.1. Metologia genèrica d’anàlisi del risc 
 
Essencialment, els procediments per a l’avaluació del risc per a la salut humana d’una substància 
consisteixen en comparar els nivells d’exposició als quals està exposada la població amb els nivells 
que no impliquen efectes toxicològics. 
 
Aquest procés sol dividir-se en vàries etapes que impliquen [13]: 
 
1) Anàlisi dels efectes. Identificació del perill, és a dir, els efectes adversos sobre la salut 
humana que pot implicar una substància i l’estimació de la relació entre la dosi, o nivell 
d’exposició a una substància, i la incidència i severitat de l’efecte.  
2) Anàlisi de l’exposició. Estimació de les concentracions/dosis a les quals les poblacions 
d’estudi o compartiments ambientals poden estar exposades 
3) Caracterització del risc. Estimació de la incidència i severitat dels efectes adversos que poden 
ocórrer sobre les poblacions d’estudi o els compartiments ambientals degut a l’exposició a 
una substància. 
 
Aplicada a l’anàlisi del risc per a la salut humana dels elements traça en sòls, la primera etapa  
consisteix en identificar, a partir de la literatura disponible, els efectes negatius de cada element sobre 
la salut humana. Aquests efectes es divideixen en sistèmics, és a dir efectes adversos sobre el 
funcionament normal de l’organisme, o cancerígens. El càlcul del risc associat a aquests dos tipus 
d’efectes és sensiblement diferent. En el cas dels efectes sistèmics, la toxicitat inherent a les 
substàncies químiques no cancerígenes es basa en el concepte de llindar. La relació dosi-resposta 
associada a aquest tipus de substàncies es caracteritza per un llindar per sota del qual no s’observen 
efectes adversos. En el cas de les substàncies cancerígenes, s’assumeix que l’exposició a una sola 
mol·lècula d’una substància genotòxica pot donar peu a un procés cancerígen. La probabilitat de 
desenvolupar càncer esdevé directament proporcional a la dosi o concentració d’exposició. Aquest 
tipus d’efectes no presenten un valor llindar i, per tant, la corba dosi-resposta és assimptòtica a la 
incidència 0. Al no existir valors llindar, no es presenten nivells de risc zero i es treballa amb nivells 
acceptables.  
 
A la segona etapa, es defineix un model conceptual que inclou la definció de la població i les vies 
d’exposició. A partir de les propietats de les substàncies i del medi es defineixen uns models de 
transferència de contaminants que permeten quantificar el pas dels elements presents al sòl al 
receptor a partir de les diferents vies d’exposició.  
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Finalment, es caracteritza el risc associat a les concentracions definides en l’etapa anterior comparant 
els valors de dosi obtinguts amb els valors d’efectes sobre la salut humana dels valors de 
concentració publicats a la literatura. 
 
En el cas de la derivació de CQS, el procés s’inverteix i es considera un risc admissible a partir del 
qual es deriven les concentracions en el sòl màximes per a cada via d’exposició. Finalment, aquestes 
concentracions màximes per a cada via s’interpolen per obtenir el valor màxim admissible en el sòl.  
5.3.1.2. Anàlisi dels efectes 
 
L’ anàlisi de toxicitat descriu de forma qualitativa i quantitativa els efectes i mecanismes segons els 
quals el compostos i elements químics poden danyar el cos humà. Aquesta etapa consisteix, 
bàsicament, en la recerca de paràmetres de toxicitat apropiats pels elements considerats. Els 
paràmetres de toxicitat es deriven d’estudis epidemiològics, estudis ocupacionals, exposicions 
accidentals i estudis amb animals, i són valors reconeguts internacionalment per la comunitat 
científica. Existeixen diverses bases de dades de valors toxicològics per aplicar a estudis d’anàlisi de 
risc.  En el present treball s’han utilitzat les següents bases de dades per ordre jeràrquic: 
  
- Integrated Risk Information System (IRIS) [14]. 
- Health Effects Assessment Summary Tables (HEAST) [15]. 
- Organització Mundial de la Salut (OMS) [3]. 
 
Cal distingir dos tipus de metodologies per avaluar la toxicitat dels elements en funció del tipus 
d’efectes sobre la salut humana a considerar. Els efectes perjudicials, excloent el càncer, sobre la 
salut humana com a conseqüència d’una exposició crònica o sub-crònica s’anomenen sistèmics. La 
quantificació de la toxicitat pels efectes no cancerígens es basa en el concepte d’un llindar de dosi per 
sota del qual no s’han observat efectes sobre la salut humana. El mecanisme es pot entendre en una 
base mol·lecular com a milions de receptors biomol·leculars disponibles per a una funció orgànica 
determinada i l’enllaç d’una substància tòxica a un determinat nombre d’aquests receptors sense 
produïr efectes mesurables. Així doncs, es defineixen dosis de referència per cada via d’exposició per 
sota de les quals no hi ha evidències d’efectes adversos sobre la salut humana. D’aquesta manera es 
defineix el quocient de risc objectiu (THQ) com el quocient entre la dosi rebuda i la dosi de referència. 
En el present capítol, s’ha calculat les concentracions màximes en el sòl que deriven en  valors de 
THQ iguals o inferiors a 1.  
 
L’avaluació dels efectes carcinogènics es duu a terme mitjançant estudis amb animals. El fonament 
per lligar dades derivades d’aquests estudis amb els efectes sobre els humans és la suposició que 
una mol·lècula pot iniciar el càncer, és a dir, no hi ha valor llindar per sota del qual la probabilitat de 
que es desenvolupi càncer sigui zero. En aquest cas s’utilitzen els anomenats factors de potència 
carcinogènica (CPF) que són la pendent de les corbes dosis-resposta a exposicions baixes. Aquestes 
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corbes relacionen la dosi de la substància a considerar amb la probabilitat lligada a l’aparició de 
tumors. Així, es calcula la dosi a partir de la taxa de sobrerrisc acceptable de tumors. En el cas 
d’aquest estudi s’ha considerat una taxa de sobrerrisc (TR) de 10-5 respecte la incidència espontània 
habitual. És a dir, per al càlcul del valor màxim admissible en el sòl, s’ha considerat la dosi que 
provoca un excés de incidència de càncer del 0.001% respecte a la incidència en individus no 
exposats al contaminant [16].  
 
Per cada element traça i via d’exposició considerada s’ha escollit una dosi de referència i un factor de 
potència cancerígena. Per a períodes d’exposició inferiors a 7 anys (exposició d’infants) s’han utilitzat 
valors subcrònics. En el cas de la via inhalatòria, el risc carcinogènic es caracteritza mitjançant el 
factor d’unitat de risc en l’aire (URF) que s’expressa en unitats inverses de concentració en aire enlloc 
d’unitats inverses de dosi. 
 
La Taula 5-1 mostra els valors de referència crònics per via oral (RfDO), inhalació (RfC) i contacte 
dèrmic (RfDD), així com el valor de referència subcrònic per via oral (SubRfDO) . S’han exclòs diversos 
compostos específics de diferents elements traça degut a presentar toxicitats específiques i la poca 
probabilitat de trobar-los de forma natural. En el cas del Ni i el Hg, s’han agrupat les propietats 
toxicològiques dels metalls en forma elemental i de les sals inorgàniques per obtenir un valor únic 
representatiu de l’element. Tot i ser una pràctica acceptada, sempre es desitjable conèixer 
l’especiació de l’element per utilitzar el valor toxicològic adient. En el cas del Cr, degut a la gran 
diferència de toxicitat [17], s’han considerat de forma separada la toxicitat dels estats d’oxidació III i 
VI. 
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Taula 5-1. Valors de dosi de referència crònics i subcrònics per efectes sistèmics 
RfDO SubRfDO RfC RfDD 
 
(mg·kg-1·dia-1) (mg·kg-1·dia-1) (mg·m-3) (mg·kg-1·dia-1) 
As 3.00E-04 3.00E-04 1.05E-03 1.23E-04 
Ba 2.00E-01 7.00E-02 5.00E-04 1.40E-02 
Be 2.00E-03 5.00E-03 2.00E-05 2.00E-05 
Cd 1.00E-03 1.00E-03 3.50E-03 1.00E-05 
Co 2.00E-02 2.00E-02 2.00E-05 1.60E-02 
Cu 4.00E-02 4.00E-02 1.40E-01 1.20E-02 
Cr(III) 1.50E+00 1.50E+00 5.25E+00 7.50E-03 
Cr(VI) 3.00E-03 2.00E-02 1.00E-04 6.00E-05 
Sn 6.00E-01 6.00E-01 2.10E+00 6.00E-02 
Hg 3.00E-04 3.00E-04 3.00E-04 2.10E-05 
Mo 5.00E-03 5.00E-03 1.75E-02 1.90E-03 
Ni 2.00E-02 2.00E-02 7.00E-02 5.40E-03 
Pb 3.50E-03 3.50E-03 1.23E-02 3.50E-03 
Se 5.00E-03 5.00E-03 1.75E-02 2.20E-03 
Sb 4.00E-04 2.00E-04 1.40E-03 8.00E-06 
Tl 8.00E-05 9.00E-04 2.80E-04 1.60E-05 
V 7.00E-03 7.00E-03 2.45E-02 7.00E-05 
Zn 3.00E-01 3.00E-01 1.05E+00 6.00E-02 
IRIS [14], HEAST [15], Interpolació de via oral, OMS [3] 
 
Per al càlcul d’alguns valors, s’ha extrapolat la concentració de referència per inhalació a partir dels 
valors de via oral [18]. En el cas del Cd, s’ha escollit el valor d’ingestió via dieta per considerar-se més 
representatiu de la ingestió de sòl. Pel Tl s’han escollit els valors del sulfat aplicant criteris 
conservadors.  
 
La Taula 5-2 mostra els factors de potència per via oral (SFO) i dèrmica (SFD). Pel què fa referència als 
URF només s’ha obtingut per interpolació el valor en el cas de l’As.  
 








As 1.50E+00 4.30E+00 3.66E+00 
Be  2.40E+00  
Cd  1.80E+00  
Co  2.80E+00  
Cr(VI)  1.20E+01  
Ni  2.40E-01  
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5.3.1.3. Anàlisi de l’exposició 
 
En aquest apartat es defineixen els models conceptuals per avaluar el risc associat a la presència 
d’elements traça en el sòl. A cada model conceptual es defineix el receptor, la magnitud, freqüència, 
duració i rutes d’exposició. Per descriure el pas de l’element des de la font de contaminació fins al 
receptor s’ha d’avaluar el transport de l’element a través del medi i el contacte amb el receptor.  
 
Els escenaris desenvolupats són dos. El primer, anomenat escenari residencial amb horta, considera 
l’exposició d’un receptor que entra en contacte amb l’element traça a través de la ingestió de sòl, el 
contacte dèrmic amb el sòl i la inhalació de partícules de sòl i contaminants volatitlitzats en l’aire. El el 
cas de l’adult també es considera la ingestió d’un 30% del total de vegetals conreats en el sòl.  
 
El segon escenari defineix una explotació agrícola i ramadera que inclou dos receptors adults i 
considera la ingestió de carn i llet de ramat criat en contacte amb el sòl i la ingestió de vegetals 
conreats en el sòl. Representa els efectes indirectes sobre la salut humana derivats de la 
comercialització de productes procedents de l’explotació agrícola i ramadera en sòl amb presència 
d’elements traça. En cap cas es considera el contacte directe amb el sòl.  
 
5.3.1.3.1. Ingestió directa de sòl 
 
La ingestió directa de sòl només s’ha considerat en l’escenari residencial amb horta. S’ha considerat 
la dosi rebuda per un receptor que evoluciona des de l’edat infantil fins a l’edat adulta. Entre els 
paràmetres necessaris per als càlculs, se suposa un pes corporal de 15 kg per infants (BWinf) i 70 kg 
per adults (BWadu) [13], un temps mitja exposició per substàncies cancerígenes (AT) i període 
d’exposició (ED) de 70 anys corresponent a l’expectativa mitjana de vida, freqüència d’exposició (EF) 
de 350 dies·any-1 i bioaccessibilitat del 100% per via oral i inhalació. En aquest últim cas, tot i que una 
part del total de l’element que entra a l’organisme és excretat i per tant no té efectes adversos, s’ha 
considerat el cas conservador de què el 100% de dosi rebuda té efectes sobre la salut. S’ha 
considerat que durant l’etapa infantil (EDinf = 6 anys),  el receptor ingereix una mitjana de 200 mg 
sòl·dia-1 (IRinf). L’adult ingereix entre els 7 i els 30 anys (EDadu = 24 anys) 100 mg sòl·dia-1 (IRadu). La 
suma d’ambdues dosis dóna el valor de dosi d’ingestió de sòl poderada (IF), que s’aplica només en el 











En el cas sistèmic s’ha utilitzat l’expressió individual per l’infant i l’adult i s’ha escollit el valor més 
restrictiu d’ambdós utilitzant els valors subcrònics i crònics, respectivament. 




El model d’exposició adoptat per aquesta via coincideix amb el proposat pel Ministerio de Medio 
Ambiente per desenvolpuar els nivells genèrics de referència [2]. En el cas dels efectes sistèmics la 
concentració mínima en el sòl per cada element (COS) que provoca efectes adversos sobre 
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IREF
BWRfDTHQC OOS  (5.2)
 
En el cas d’elements amb propietats carcinogèniques el càlcul de la concentració de l’element (COC) 
en el sòl que implica una taxa de sobrerrisc 10-5 de desenvolupar càncer derivat de l’exposició durant 









5.3.1.3.2. Inhalació de partícules de sòl 
 
En el càlcul del risc associat a la inhalació de partícules, que només es considera en l’escenari 
residencial amb horta, cal relacionar la concentració en el sòl amb la concentració a les partícules 
presents a l’aire que el receptor inhala mitjançant el factor d’emissió de partícules (PEF). En el càlcul 
d’aquest factor hi ha tres paràmetres importants a tenir en compte: la presència del sòl en forma de 
partíclues, la fracció de partícules respirable i els factors d’enriquiment de concentració d’elements a 
la part fina del sòl (fe).  
 
Després d’una revisió exhaustiva de les metodologies establertes pel càlcul del PEF [21,22] s’ha optat 
per escollir valors respresentatius de la fracció de les partícules en suspensió inferior a 10 μm (PM10) i 















On fext i fext són les fraccions de temps en ambient exterior i interior i PAext i PAint són els valors de 
concentració de partícules a l’aire interior i exterior. 
 
En ambients exteriors s’ha considerat un valor PAext de 0.1 mg·m-3. Aquest valor és superior a la major 
concentració mitjana anual mesurada a Catalunya de PM10 per la Xarxa de Vigilància i Previsió de la 
Contaminació Atmosfèrica de Catalunya (XVPCA) durant el període 2002-2005. En ambients interiors 
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s’ha adoptat un valor PAint de 0.01 PM10 mg·m-3 que equival al 10% de la concentració en ambients 
exteriors similar al valor entre 12 i 15%  proposat per Ferguson et al. [22]. 
 
Segons la guia metodològica proposada per la Unió Europea [13], s’ha considerat que el receptor 
passa 8h dormint (volum d’aire inhalat 0.45 m3·h-1), 8h seient (0.54 m3·h-1) i 8h d’activitat lleugera a 
l’exterior (0.54 m3·h-1) , que correspon a un valor de fext i fint de 0.67 i 0.33 respectivament. Finalment, 
el càlcul de la concentració mínima al sòl que provoca efectes adversos per la via inhalatòria (CIS) 






En el cas d’elements traça amb evidència carcinogènica, la concentració en el sòl que implica una 








5.3.1.3.3. Inhalació d’elements traça volàtils 
 
Únicament en l’escenari residencial amb horta també s’ha considerat el risc associat a la inhalació 
d’elements volàtils presents al sòl. Tot i que dels elements considerats n’hi ha diversos que poden 
volatilitzar-se només s’ha considerat el Hg.  
 
Per determinar la relació entre la concentració d’elements volàtils a l’aire i la concentració dels 
contaminants al sòl s’ha utilitzat l’aproximació del factor de volatilització (VF). Evidentment, la 
volatilització de substàncies presents en el sòl, és un procés que depèn de molts factors ambientals 
(temperatura, pressió, humitat, etc.) i la seva quantificació és complicada. Tot i això, el factor de 
volatilització és una aproximació semblant al coeficient de partició sòl-aigua per determinar la 
transferència d’elements traça a l’aigua. 
 
S’ha considerat que el receptor esta exposat a Hg volatilitzat, tant en ambients exteriors com en 
ambients interiors. El càlcul i els valors de VF és diferent en ambients exteriors i interiors i, per això, 
s’ha utilitzat un valor intermig ponderat pel temps que el receptor passa en cada ambient. 
 
La concentració mínima en el sòl que provoca efectes sistèmics sobre la salut humana considerant la 
volatilització del contaminant (CVolS) es pot calcular mitjançant [19,20]:  
 







Per al càlcul del factor de volatilització en ambients exteriors s’ha utilitzat el model proposat per Jury i 
col [23] i recomanat per la USEPA [24]. Els detalls del càlcul per determinar aquest factor es troben 
detallats en un estudi anterior [25]. En el cas de l’escenari residencial amb horta, també s’ha 
considerat la volatilització en ambients interiors. En aquest cas s’ha utilitzat el model de Johnson-
Ettinger [26] implementat en el programari RISC-Workbench per al càlcul del valor de VF . 
 
Com que el valor de VF depèn de la concentració de Hg en el sòl, s’ha efectuat un procés iteratiu 
partint d’una concentració hipotètica que permet calcular un valor VF i obtenir la concentració mínima 
en el sòl que implica risc sistèmic per a la salut humana. Seguidament, aquest valor s’ha integrat amb 
l’obtingut per d’altres vies per obtenir el valor de la concentració total, tal i com s’explica en l’apartat 
5.3.2 i s’ha tornat a calcular el valor de VF. El procés s’ha repetit fins que el valor de la concentració 
total entre dues iteracions diferia menys d’un 1%.   
  
5.3.1.3.4. Ingestió de plantes 
 
Per calcular el risc derivat d’ingerir plantes que han assimilat els elements traça del sòl on s’han 
cultivat s’utilitza l’aproximació del factor de transferència sòl-planta que relaciona la concentració de 
contaminant a la planta amb la concnetració en el sòl. Aquesta via d’exposició s’ha tingut en compte 
en els dos escenaris considerats.  
 
Els mecansimes implicats en la trasnferència sòl-planta són molt complicats i específics de les 
condicions ambientals. La literatura és plena d’articles dedicats a l’estudi d’aquests mecanismes 
[27,28], però el coneixement dels processos que governen la transferència de metalls sòl-planta és 
encara limitat. En general, s’utilitzen els factors de bioacumulació que relacionen la concentració en el 
sòl amb la concentració en la planta o una part de la planta com pot ser les fulles (Bfulla) o les arrels 
(Barrels). En el cas d’utilitzar els factors de biocumulació per diverses parts de la planta, aquests s’han 
de ponderar per la fracció ingerida de cada part de la planta per donar el factor de transferència global 
sòl-planta (Ks-p). S’ha considerat que les fulles formen la meitat de l’ingestió de vegetals i les arrels 
l’altra meitat, de manera que Ks-p acaba sent el promig de Bfulla i Barrels per al cas d’ingestió de vegetals.  
 
En el present estudi s’han utilitzat els valors inclosos en la base de dades del programari Arriskugest 
de la Sociedad Pública de Gestión Ambiental del País Basc (IHOBE)  i de la USEPA. La Taula 5-3 
resumeix aquests valors. 
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Taula 5-3. Factors de bioacumulació i transferència sòl-planta 
 
Bfulla 
(kg sòl·kg fulla-1) 
Barrel 
(kg sòl·kg arrel-1) 
Ks-p 
(kg sòl·kg vegetal-1) 
As 4.00E-04 1.00E-04 2.50E-04 
Ba 5.76E-02 2.43E-02 4.10E-02 
Be   2.50E-03 
Cd 2.90E-02 1.46E-02 2.18E-02 
Co 5.80E-03 4.90E-03 5.35E-03 
Cu 3.84E-02 1.62E-02 2.73E-02 
Cr(III) 8.00E-04 3.20E-03 2.00E-03 
Cr(VI) 8.00E-04 3.20E-03 2.00E-03 
Sn   3.00E-01 
Hg 1.40E-03 9.00E-03 5.20E-03 
Mo 1.15E+00 4.86E-01 8.19E-01 
Ni 2.38E-02 1.60E-03 1.27E-02 
Pb 1.90E-03 3.00E-04 1.10E-03 
Se   1.00E-02 
Sb   1.00E-01 
Tl   1.00E-03 
V   1.40E-03 
Zn 6.53E-02 8.60E-03 3.70E-02 
RAIS [14], USEPA [24], IHOBE[29] 
 
La concentració mínima en el sòl que provoca efectes sistèmics sobre la salut humana per ingestió de 













On la taxa d’ingestió total de vegetals (IVt) s’ha fixat a 0.260 kg·dia-1 i la fracció de vegetals ingerits 
provinents de sòl contaminat (FVC) s’ha considerat 0.3 en l’escenari residencial amb horta i 1 en 
l’escenari agrícola i ramader .  
 
Pel cas dels efectes cancerígens s’ha calculat la concentració en el sòl que implica una probabilitat de 
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5.3.1.3.5. Ingestió de carn 
 
De forma anàloga al cas anterior, per avaluar el risc associat a la ingestió de carn d’animal que conté 
elements traça provinents del sòl on s’ha criat en l’escenari explotació agrícola, s’ha utilitzat 
l’aproximació del factor de transferència sòl-carn (KS-C). Els valors es determinen a partir de la taxa 
d’ingestió de gespa (IRgespa) i sòl (IRsòl) per part del bestiar, el factor de bioacumulació sòl-gespa (Bgespa) 
i el factor de biotransferència (BTFC) que quantifica la transferència d’element de la gespa ingerida a 
la carn. Bgespa s’ha escollit com el valor Bfulla (Taula 5-3) i com el valor Ks-p present a la literatura quan 
no s’ha trobat un valor de Bfulla específic. El càlcul de KS-C es realitza [14]: 
 
]··[ gespagespasòlCCS BIRIRBTFK +=− (5.10)
 
Seguint les recomanacions de IHOBE [6] i Baes et al. [30] s’ha considerat IRgespa com a 67.6 kg 
gespa·dia-1 i IRsòl com a 0.46 kg sòl·dia-1. La Taula 5-4 recull els valors de BTFC i Bgespa utilitzats així 
com els valors de KS-C calculats (Taula 5-4): 
 
Taula 5-4. Factors de bioacumulació d’elements traça en la carn, en gespa i factors de transferència sòl-carn utilitzats. 
 
BTFC 
(dia· kg carn-1) 
Bgespa 
(kg sòl· kg gespa-1) 
KS-C 
(kg sòl· kg carn-1) 
As 2.00E-03 4.00E-04 9.74E-04 
Ba 2.00E-04 5.76E-02 8.71E-04 
Be 1.00E-03 2.50E-03 6.29E-04 
Cd 4.00E-04 2.90E-02 9.68E-04 
Co 1.00E-04 5.80E-03 8.52E-05 
Cu 9.00E-03 3.84E-02 2.75E-02 
Cr(III) 9.00E-03 8.00E-04 4.63E-03 
Cr(VI) 9.00E-03 8.00E-04 4.63E-03 
Hg 1.00E-02 1.40E-03 5.55E-03 
Mo 1.00E-03 1.15E+00 7.82E-02 
Ni 5.00E-03 2.38E-02 1.03E-02 
Pb 4.00E-04 1.90E-03 2.35E-04 
Sb 4.00E-05 1.00E-01 2.89E-04 
Se 1.00E-01 1.00E-02 1.14E-01 
Sn 1.00E-02 3.00E-01 2.07E-01 
Tl 4.00E-02 1.00E-03 2.11E-02 
V 2.50E-03 1.40E-03 1.39E-03 
Zn 1.00E-01 6.53E-02 4.87E-01 
RAIS [14], Bfulla, Ks-p (Taula 5-3) 
 
La concentració mínima en el sòl que provoca efectes sistèmics derivat de la ingestió de carn 
procedent de bestiar criat en aquest sòl es calcula com [14]: 
 















On la taxa d’ingestió mitjana diària de carn per part del receptor (ICt) s’ha considerat 0.301 kg·dia-1. 
Així mateix, s’ha considerat que tota la carn consumida prové de sòl contaminat (FCC=1) [6,30].  
 














5.3.1.3.6. Ingestió de llet 
 
De manera similar als dos casos anteriors, una part dels elements traça ingerits amb la dieta dels 
animals es pot transferir a la llet destinada al consum humà en l’escenari d’explotació agrícola. Per 
calcular el factor de transferència sòl-llet (KS-L) s’ha utilitzat un model ànaleg als casos anteriors: 
 
]··[ gespagespasòlLLS BIRIRBTFK +=− (5.13)
 
En aquest cas, el factor de bioacumulació sòl-llet (BTFL) s’ha obtingut de la base de dades RAIS [14] 
(Taula 5-5). Les concentracions mínimes que provoquen efectes sistèmics per aquesta via (CLS) es 













tenint en compte que el receptor consumeix 0.28 l llet·dia-1 (ILt) i que tota prové de bestiar criat en sòl 
contaminat (FLC = 1) [6,30]. La concentració associada a una taxa de sobrerrisc de 10-5 de 
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Taula 5-5. Factors de bioacumulació i transferència sòl-llet. 
 
BTFL 
(dia · l llet-1) 
KS-C 
(kg sòl· l llet-1) 
As 6.00E-05 2.92E-05 
Ba 4.80E-04 2.09E-03 
Be 9.00E-07 5.66E-07 
Cd 1.00E-03 2.42E-03 
Co 7.00E-05 5.96E-05 
Cu 1.50E-03 4.58E-03 
Cr(III) 1.00E-05 5.14E-06 
Cr(VI) 1.00E-05 5.14E-06 
Hg 4.70E-04 2.61E-04 
Mo 1.70E-03 1.33E-01 
Ni 1.60E-02 3.31E-02 
Pb 3.00E-04 1.77E-04 
Sb 2.50E-05 2.84E-05 
Se 1.00E-02 7.22E-02 
Sn 1.00E-03 2.07E-02 
Tl 2.00E-03 1.06E-03 
V 2.00E-05 1.11E-05 
Zn 1.00E-02 4.87E-02 
RAIS [14] 
 
5.3.2 Caracterització del risc objectiu 
 
En el sentit clàsic, el risc es defineix com la probabilitat de patir un dany. Si el resultat advers és 
mesurable el risc es pot quantificar multiplicant la severitat del dany per la probabilitat de que aquest 
tingui lloc.  
 
Seguint aquest raonament, en el cas d’efectes no cancerígens, es defineix l’índex de perill (HQ) com 





Així doncs es produeixen efectes adversos quan HQ ≥ 1. En el cas d’exposicions a diferents 
processos que impliquin risc, considerant que els efectes de les diferents vies són additius, es pot 
calcular l’índex de perill total com un sumatori dels índex de perill individuals. Per al càlcul de CQS, tal 
i com s’explica en l’apartat 5.3.1.1, es considera un valor objectiu del l’índex de perill (THQ).  
D’aquesta manera s’ha calculat les concentracions màximes en el sòl que impliquen  un valor de THQ 
igual a 1.  
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De la mateixa manera, el risc carcinogènic es defineix la probabilitat (P) de desenvolupar càncer. 
Aquest és proporcional a la dosi rebuda (D). Ambdós conceptes es relacionen mitjançant el factor de 




En el present estudi, s’ha calculat la concentració en el sòl per cada via d’exposició que implica una 
taxa de sobrerrisc de desenvolupar càncer de 10-5. Si considerem que els efectes de cada via són 
additius, podem calcular la probabilitat total de desenvolupar càncer com a la suma de les 
probabilitats individuals.  
 
Sabent que, amb l’excepció de la inhalació de volàtils provinents del sòl, la dosi rebuda és 
proporcional a la concentració en el sòl es poden desenvolupar les equacions anteriors per obtenir la 
concentració en el sòl (Ct) que implica un risc unitari tenint en compte totes les vies d’exposició 










on Ci és la concentració que implica un risc unitari per cada via. Aquesta equació no es compleix si es 
té en compte la inhalació de volàtils provinents del sòl ja que el factor de volatilització depèn de la 
concentració en el sòl. Per això, per obtenir Ct en el cas del Hg, s’ha partit d’una concentració inicial 
en el sòl hipotètica i s’ha realitzat un procés iteratiu fins que la diferència entre Ct entre dues iteracions 
successives ha estat inferior a 1%. 
5.3.3 Resultats 
 
Les Taules 5-7, 5-8, 5-9 i 5-10  mostren els valors de concentracions màximes admissibles en el sòl 
per a efectes sistèmics i cancerígens en els diferents escenaris considerats.  
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Taula 5-6. Valors de concentracions màximes admissibles en el sòl considerant efectes sistèmics per ús residencial amb horta. 
Les concentracions per cada via corresponen a risc unitari individual i la concentració total a risc unitari considerant totes les 










As 2.35E+01 5.48E+03  7.39E+01 1.12E+03 1.75E+01 
Ba 5.48E+03 2.61E+03  2.52E+05 4.57E+03 1.27E+03 
Be 1.46E+03 1.04E+02  3.60E+02 7.49E+02 6.95E+01 
Cd 7.82E+01 1.83E+04  1.80E+02 4.29E+01 2.40E+01 
Co 1.56E+03 1.04E+02  2.88E+05 3.50E+03 9.51E+01 
Cu 3.13E+03 7.30E+05  2.16E+05 1.37E+03 9.48E+02 
Cr(III) 1.17E+05 2.74E+07  1.35E+05 7.02E+05 5.75E+04 
Cr(VI) 2.19E+03 5.21E+02  1.08E+03 1.40E+03 2.49E+02 
Hg 2.35E+01 1.56E+03 7.42E+00 3.79E+02 5.40E+01 5.02E+00 
Mo 3.91E+02 9.13E+04  3.42E+04 5.71E+00 5.63E+00 
Ni 1.56E+03 3.65E+05  9.73E+04 1.47E+03 7.51E+02 
Pb 2.74E+02 6.39E+04  6.31E+04 2.98E+03 2.49E+02 
Sb 1.56E+01 7.30E+03  1.44E+02 3.74E+01 1.02E+01 
Se 3.91E+02 9.13E+04  3.97E+04 4.68E+01 4.17E+01 
Sn 4.69E+04 1.10E+07  1.08E+06 1.87E+03 1.80E+03 
Tl 5.84E+01 1.46E+03  2.88E+02 7.49E+01 2.89E+01 
V 5.48E+02 1.28E+05  1.26E+03 4.68E+03 3.52E+02 
Zn 2.35E+04 5.48E+06  1.08E+06 7.60E+03 5.70E+03 
 
Taula 5-7. Valors de concentracions considerant efectes cancerígens per l’escenari residencial amb horta. Les concentracions 









As 4.26E+00 2.83E+01 3.83E+00 5.82E+01 1.82E+00 
Be  5.07E+01   5.07E+01 
Cd  6.76E+01   6.76E+01 
Co  4.35E+01   4.35E+01 
Cr(VI)  1.01E+01   1.01E+01 
Ni  5.07E+02   5.07E+02 
 
Com es pot observar, en la majoria de casos els valors més restrictius en l’escenari residencial amb 
horta sempre apareixen en la via d’exposició oral. També cal destacar que, en els casos que s’ha 
considerat risc cancerígen, el valor derivat per aquesta via, amb l’excepció del Cd i el Ni, sol ser més 
restrictiu que el derivat considerant efectes sistèmics i, per tant, marcarà el valor final en el cas de 
derivar NGR.  
Indicadors de risc per a la salut humana. Implicacions dels models de transport 
 
 200 
Taula 5-8. Valors de concentracions considerant efectes sistèmics per l’escenari explotació agrícola. Les concentracions per 







Ingestió llet Total 
As 3.37E+02 7.47E+01 2.68E+03 5.98E+01 
Ba 1.37E+02 5.57E+04 2.50E+04 1.27E+03 
Be 2.25E+02 7.71E+02 9.21E+05 1.74E+02 
Cd 1.29E+01 2.51E+02 1.08E+02 1.10E+01 
Co 1.05E+03 5.69E+04 8.74E+04 1.02E+03 
Cu 4.11E+02 3.53E+02 2.28E+03 1.75E+02 
Cr(III) 2.11E+05 7.86E+04 7.61E+07 5.72E+04 
Cr(VI) 4.21E+02 1.57E+02 1.52E+05 1.14E+02 
Hg 1.62E+01 1.31E+01 3.00E+02 7.08E+00 
Mo 1.71E+00 1.55E+01 9.79E+00 1.33E+00 
Ni 4.42E+02 4.69E+02 1.58E+02 9.31E+01 
Pb 8.93E+02 3.61E+03 5.17E+03 6.29E+02 
Sb 1.12E+01 2.13E+03 3.67E+03 1.11E+01 
Se 1.40E+01 1.68E+00 1.81E+01 1.38E+00 
Sn 5.62E+02 7.02E+02 7.54E+03 3.00E+02 
Tl 2.25E+01 9.19E-01 1.98E+01 8.45E-01 
V 1.40E+03 1.22E+03 1.65E+05 6.51E+02 
Zn 2.28E+03 1.49E+02 1.60E+03 1.29E+02 
 
 Taula 5-9. Valors de concentracions considerant efectes cancerígens per l’escenari explotació agrícola. Les concentracions 







Ingestió llet Total 
As 1.75E+01 2.32E+04 1.39E+02 1.55E+01 
 
En el cas de l’escenari explotació agrícola, la ingestió de vegetals en els casos de Ba, Be, Co, Mo, 
Pb, Sb i Sn marca el valor més restrictiu per als efectes sistèmics. Per l’As, Cu, Cr(III), Cr(VI), Hg, Se, 
Tl, V i Zn, és la ingestió de carn la via d’exposició més sensible. En l’únic element en què s’ha 
considerat risc sistèmic i risc cancerígen, l’As, també el risc cancerígen marca una concentració més 
restrictiva en el sòl. 
 
Si comparem els valors obtinguts en ambdós escenaris amb els nivells de fons i referències calculats 
en el capítol 2 s’observa que, amb l’excepció del Cd, Cu, Mo, Se, Sn i Tl, els valors derivats per a l’ús 
residencial, són més restrictius que en el cas agrícola.  
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Taula 5-10. Nivells de fons i referència per a elements traça en sòls superficials de Catalunya i concentracions màximes 
admissibles en el sòl en els dos escenaris considerats. Totes les unitats en mg·kg-1 
 Nivells de fons Nivells de referència Ús residencial Ús agrícola 
As 10.4 49.5 1.82 15.5 
Ba 43.5 268.7 1270 1270 
Be 1.28 3.81 50.7 174 
Cd 0.261 0.570 24.0 11 
Co 11.4 19.4 43.5 1020 
Cr(III)   57200 57500 
Cr(VI)   10.1 114 
Crtot 21.6 71.0   
Cu 15.4 43.3 948 175 
Hg 0.11 1.99 5.02 7.08 
Mo 1.08 2.89 5.63 1.33 
Ni 20.7 49.6 751 93.1 
Pb 21.7 55.5 249 629 
Sb 1.36 4.33 10.2 11.1 
Se 0.4171 0.4171 41.7 1.38 
Sn 2.79 6.08 1800 300 
Tl 0.472 1.08 28.9 0.845 
V 74.2 125.6 352 651 
Zn 56.1 95.3 5700 129 
1Límit de detecció   
  
D’altra banda, cal destacar que en la majoria els casos, els nivells de fons i referència calculats en el 
capítol anterior són inferiors als valors màxims admissibles en els escenaris considerats. Només el 
cas de l’As, el valor derivat en l’escenari residencial és inferior, tant al valor de fons com al valor de 
referència proposat anteriorment.  
 
Aquest fet ja és observat en estudis prèvis presents a la literatura. Tsuji i col. [31] calculen el risc 
associat a la ingesta de sòl en un escenari similar a l’ús residencial descrit en aquest estudi, i 
observen que utilitzant el valor de SFO per a As de 1.5 mg·(kg.dia)-1, la taxa de sobrerrisc és superior a 
10-4. Tot i això, els autors també observen que la dosi diaria d’arsènic associada a la dieta i al consum 
d’aigua és superior a la associada a la ingesta de sòl. Meacher i col. [32] utilitzen valors promig de la 
concentració d’arsènic en sòl entre 7.0 i 7.4 mg·kg-1 per calcular la ingesta total d’arsènic provinent del 
sòl i comparar-la amb la dosi provinent de la dieta, l’aigua i l’aire. Els autors estimen al voltant de l’1% 
respecte al total, la ingesta d’arsènic provinent del sòl.  
 
D’aquesta manera, podem considerar que, tot i que la concentració natural d’As en el sòl pot superar 
el valor màxim admissible en els escenaris considerats, la dosi provinent del sòl s’estima molt inferior 
a la rebuda per d’altres vies com la dieta o l’aigua. Per això no té sentit marcar un CQS amb un valor 
inferior al valor de fons que implicaria unes conseqüències econòmiques i socials importants.  
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5.4 Influència dels models de sorció-desorció de contaminants en la caracterització del 
risc per aigües subterrànies 
5.4.1 Introducció 
 
A l’hora de caracteritzar del risc associat a la presència de contaminants en aigües subterrànies, la 
predicció del transport de contaminants és un paràmetre clau. En el cas de definir els nivells genèrics 
de referència d’elements traça en el sòl s’ha de tenir en compte la possible lixiviació d’aquests 
contaminants al medi hídric subterrani, fet que implica l’aparició de noves vies d’exposició derivades 
del possible consum d’aquestes aigües subterrànies.  
 
Sovint, la complexitat dels mecanismes involucrats en la mobilitat dels elements traça en el sòl, 
juntament amb una falta de coneixement d’aquests mateixos i de les condicions ambientals obliga a 
simplificar el model conceptual. És per això que els programes d’anàlisi de risc, generalment utilitzen 
els models del coeficient de partició per predir la mobilitat d’un contaminant en el medi, en detriment 
de models més robustos que descriuen millor els mecanismes químics associats.   
 
Per contribuir a evidenciar la necessitat d’entendre els mecanismes que regulen la mobilitat dels 
elements traça en el medi natural, s’ha realitzat un anàlisi de la sensibilitat dels principals models 
disponibles per predir la mobilitat d’elements traça en sòls. Utilitzant les dades disponibles a la 
literatura i mitjançant l’ús del codi de transport geoquímic PHAST [33] s’ha definit un escenari teòric 
on s’estudia la variació de la concentració d’antimoni en l’aigua subterrània. Utilitzant els models de 
sorció desenvolupats en els capítols anteriors, s’ha estudiat la influència de les variacions en diversos 
paràmetres ambientals sobre la predicció de la concentració d’antimoni a la fase aquosa.  
 
El present exercici no té com a objectiu reproduir unes condicions naturals específiques sinó que 
pretén estudiar el comportament dels diferents models obtinguts en condicions diferents respecte sota 
les quals han estat derivats. Es pretén posar de manifest la necessitat d’obtenir models fiables en 
l’ampli rang de condicions ambientals presents a la natura. Tot i que és d’esperar que al medi natural 
hi puguin haver variacions de paràmetres individuals similars a les proposades, és possible que el 
conjunt de condicions no arribin mai a tenir lloc en un entorn real. 
5.4.2 Materials i mètodes 
5.4.2.1. Escenari de transport 
 
L’escenari de transport definit vol simular un transport reactiu en dues dimensions en la zona saturada 
del subsòl mitjançant una caixa rectangular de 100 metres de longitud, 10 d’alçada i 3 de profunditat. 
A 30 m de l’extrem esquerre de la caixa, s’ha definit una zona, també rectangular, de 6 metres de 
longitud, 8 d’alçada i 3 de profunditat, que representa la superfície reactiva del model (Figura 5-1).  






Figura 5-1. Esquema del model de transport reactiu definit (la profunditat està exagerada).  
 
Al basar el mètode de càlcul en la metodologia d’elements finits, és necessari discretitzar el model en 
cel·les individuals. En aquest cas, s’ha utilitzat una densitat longitudinal al flux d’aigua de 2 cel·les·m-1 
i d’ 1 cel·la·m-1 en les altres dues dimensions. La durada total de la simulació és de 8000 dies que 
s’han discretitzat en passos de 5 dies. Les prediccions de concentració en funció del temps dels 
models corresponen a un node (node A) situat just a continuació de la superfície reactiva en el centre 
de la secció i a una distància de 38 metres del marge esquerre. 
 
5.4.2.2. Model hidràulic 
 
Per al model hidràulic s’ha suposat que tot el medi és uniforme i que presenta les característiques 
resumides a la Taula 5-11: 
 
Taula 5-11. Característiques hidràuliques de l’escenari 
Paràmetre Valor 
porositat (θ) 0.2 
Dispersivitat longitudinal  0.5 m 
Dispersivitat horitzontal 0.2 m 
Dispersivitat vertical 0.2 m 
Conductivitat hidràulica longitudinal (Kx) 10-5 m·s-1 
Conductivitat hidràulica horitzontal (Ky) 10-5 m·s-1 
Conductivitat hidràulica vertical (Kz) 10-6 m·s-1 
 
 
El transport s’ha simulat definint un fluxe horitzontal estacionari de 4.32·10-2 m·dia-1 que es desplaça 
d’esquerra a dreta de l’escenari. La Figura 5-2 mostra la distribució d’alçades piezomètriques del 
model. 
 




Figura 5-2. Distribució de les alçades piezomètriques (m) del model. 
 
5.4.2.3. Model geoquímic 
 
La composició de l’aigua d’entrada s’ha suposat constant al llarg de la modelització i només se n’ha 
variat la concentració d’antimoni. Per tal d’obtenir un model realístic, s’ha utilitzat la composició de 
l’aigua subterrània del pou QLSub situat a Ventolà (Ripollès) corresponent a l’any 2001 facilitada per 
l’Agència Catalana de l’Aigua (Taula 5-12). S’ha escollit aquest pou per estar situat en una zona amb 
una elevada concentració d’antimoni en el sòl procedent de les mineralitzacions existents (veure 
capítol 2). Tenint en compte que es tracta d’un aigua subterrània, s’ha considerat condicions 
reductores que s’expressen en forma d’un potencial redox relativament baix. 
 












A temps inicial, el model se suposa equilibrat amb l’aigua de la composició anterior i s’ha variat la 
concentració d’antimoni a l’aigua d’entrada.  Amb l’objectiu d’estudiar com prediuen els diferents 
models l’adsorció i la desorció d’antimoni, s’ha introduït una concentració d’antimoni de 10-8 mol·dm-3 
(1.2 μg·dm-3) a l’aigua d’entrada des de temps 0 fins a 4000 dies i, seguidament, s’ha tornat a la 
composició inicial amb una concentració d’antimoni igual a 0 fins al final de la simulació. S’ha 
considerat que el pe de la dissolució és reductor i igual a 0.048. 
 
Per a la superfície reactiva s’han suposat dos models d’adsorció diferents. Per una banda s’ha utilitzat 
el model del coeficient de partició descrit en els capítols anteriors. Aquest model, tal i com ja s’ha 
comentat, suposa una distribució constant de l’antimoni entre la fase sòlida i la fase aquosa que 
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només depèn de la quantitat de sòlid i de la concentració inicial d’adsorbat i no té en compte la 
composició de la fase líquida ni de la fase sòlida (eq. 3.26). 
 
D’altra banda, s’ha suposat que la superfície reactiva conté un 5 % en pes de la mateixa goetita 
utilitzada en el capítol anterior, la resta del sòlid no reacciona amb cap de les espècies presents a la 
dissolució. A partir d’aquesta massa de goetita s’ha calculat el nombre total de sites disponibles per a 
l’adsorció de Sb(OH)6- a partir de l’àrea superficial i la densitat de sites derivada en els capítols 
anteriors. El mecanisme d’adsorció considerat ha estat el proposat en el capítol anterior i per Leuz i 
col. [34]:  
 
2>FeOH + Sb(OH)6- > (FeO)2Sb(OH)4- + 2H2O log K = 4.82±0.14 (5.1)
 
Per fer els càlculs d’especiació geoquímica el programa PHAST utilitza el codi PHREEQC [35]. 
Aquest model de càlcul no incorpora el model de la triple capa (TLM) utilitzat en el capítol anterior per 
descriure els resultats experimentals. Per això, mitjançant el codi FITEQL, s’han ajustat els resultats 
experimentals al model, àmpliament utilitzat, de la capa difosa (DLM) amb un valor de la constant de 
complexació log K = 4.50. El nombre de sites disponibles i l’àrea superficial s’han considerat iguals als 
obtinguts en el capítol 3.  
 
La principal diferència d’aquest model proposat per Dzombak i Morel [36], respecte al TLM és la 
descripció de la càrrega superficial i que només pot considerar complexes d’esfera interna. Per 
aquesta raó s’ha simplificat el model excloent la complexació de l’electrolit de fons utilitzat en els 
experiments (NaClO4). La Figura 5-3 mostra com els resultats poden ser descrits correctament (a pH 


















Figura 5-3. Ajust dels resultats experimentals al model DLM. 
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Per fer els càlculs d’especiació geoquímica, s’ha utilitzat la base de dades del programa MINTEQ2 v4 
[37] i s’han modificat les principals reaccions en fase aquosa de l’antimoni incorporant les constants 
termodinàmiques i mecanismes proposats per Filella i col. [38] (Taula I.1). Finalment, s’han considerat 
les constants de complexació Fe(III)-CO32- proposades per Grivé [39] i resumides a la Taula 5-13:
  
 Taula 5-13. Reaccions de complexació del sistema Fe(III) – CO32- utilitzades en el model geoquímic de transport reactiu [39]. 
Reacció log K 
Fe3+ + CO32- ↔ FeOHCO3 + H+ + H2O 24.24 
Fe3+ + 3 CO32- ↔ Fe(CO3)33- 10.76 
 
5.4.2.4. Resultats 
5.4.2.4.1. Model del coefficient de distribució (Kd) 
 
En aplicar aquest model, s’ha considerat que tot l’antimoni present a la fase líquida és disponible per 
l’adsorció. És a dir, l’única reacció que s’ha considerat que pateix l’antimoni és l’adsorció a la fase 
sòlida.  
 
En una primera aproximació, s’ha utilitzat el rang de valors de Kd que proposa la EPA per aplicació en 
models d’anàlisi de risc en sistemes sòl-aigua [11]. Els valors han estat derivats a partir d’una revisió 
bibliogràfica dels valors publicats en la literatura científica i verificats amb models estadístics i 
d’especiació geoquímica. En el cas de l’antimoni es proposa un rang de valors entre 0.1 i 2.7 dm3·kg-1 
amb un valor promig de 2.3 dm3·kg-1.  
 
Per comparar els valors proposats per la EPA amb valors experimentals, s’han utilitzat els valors de 
Kd derivats de l’estudi de la interacció de Sb(V) amb sòls naturals. També s’ha utilitzat el valor derivat 
de la isoterma de sorció de Sb(V) en goetita sintètica a 25 ºC i 0.01 mol·dm-3 de NaClO4 obtinguda en 
el capítol anterior. S’han utilitzat els punts que presentaven una concentració en equilibri a la fase 
aquosa més baixa per assegurar el comportament lineal del sistema i ajustar el model del coeficient 
de distribució mitjançant regressió a concentracions representatives de les condicions plantejades en 
el model (Figura 5-4). El valor de Kd ha estat corregit en funció de la relació sòlid-liquid en ambdós 
casos i per la concentració de goetita en el sòl en el segon cas.  
 




















Figura 5-5. Resultats experimentals d’adsorció de Sb(V) en goetita a 25 ºC i 0.01 mol·dm-3 de NaClO4 . La línia representa les 
prediccions del model del coeficient de distribució ajustat a les dades experimentals. 
 
Finalment, mitjançant el codi PHREEQC i obviant qualsevol mecanisme de transport, s’ha calculat 
l’especiació geoquímica a l’equilibri d’un punt del sistema. Incorporant les reaccions i constants 
termodinàmiques proposades per Filella i col. [38] i el mecanisme d’adsorció proposat en el capítol 
anterior i ajustat al model DLM, s’ha calculat l’especiació geoquímica a l’equilibri d’un punt de la 
superfície reactiva en contacte amb la dissolució definida anteriorment i una concentració 10-8 mol·dm-
3 d’antimoni total. A partir d’aquesta composició s’ha calculat el valor de Kd que seria equivalent al 
derivat d’un únic experiment batch, dut a terme en el laboratori equilibrant la solució de partida amb 
un sòl que conté un 5% de goetita.  
 
La Figura 5-6 mostra els resultats de la simulació amb els valors de Kd proposats per la EPA (màxim, 
mínim i promig), els obtinguts en experiments en columna de sòls reals en el capítol 3 i el calculat, a 
partir dels resultats de la isoterma de sorció de Sb(V) en goetita del capítol anterior, en un sòl amb un 
5 % de goetita. Les corbes concentració-temps corresponen al node A situat a continuació de la 
superfície reactiva.  
 



















Kd min EPA (0.1 kg·dm-3)
Kd mitjana EPA (2.4 kg·dm-3)
Kd max  EPA (2.7 kg·dm-3)
Kd Isoterma goetita  (8465 kg·dm-3)
Kd Sol1 (0.97 kg·dm-3)
Kd Sol5 (0.45 kg·dm-3)
Kd Sol6 (1.42 kg·dm-3)






Figura 5-6. Prediccions de la simulació de transport geoquímic de la concentració total d’antimoni en el node A utilitzant el 
model del coeficient de partició. S’han utilitzat el rang de valors de Kd proposats per la U.S. Environmental Protection Agency 
(EPA), els obtinguts a partir d’experiments en columna en sòls reals en el capítol 3 i els derivats d’experiments amb goetita 
sintètica en el capítol anterior. 
 
Com es pot observar, el rang de valors proposat per la EPA, engloba els valors obtinguts amb sòls 
reals i, per tant, les prediccions obtingudes utilitzant els valors extrems d’aquest rang (0.1 i 2.7 kg·dm-
3) engloba les prediccions obtingudes utilitzant els sòls reals de l’apartat anterior.  
 
Tot i això, cal destacar que les diferències entre les prediccions del valor mínim i el valor màxim 
proposat per la EPA són significatives. Durant el procés de sorció, el model que utilitza el valor inferior 
prediu una concentració a la fase aquosa molt similar al model que no conté una superfície reactiva, 
és a dir, que no pateix retard degut a la sorció. Quan la composició de la dissolució d’entrada canvia, 
el model prediu un augment brusc de la concentració a la fase líquida fins a assolir les concentracions 
de l’aigua d’entrada. De la mateixa manera, quan l’aigua d’entrada deixa de contenir antimoni, la 
concentració a la fase líquida disminueix fins a valors inferiors a 5·10-10 mol·dm-3 en un temps inferior 
a 1000 dies.  
 
Per altra banda, el model que utilitza un valor superior de Kd, prediu una concentració màxima en el 
punt estudiat de 7·10-9 mol·dm-3 al qual s’arriba de forma progressiva al llarg de la simulació. Però, un 
cop despareix la presència d’antimoni a l’aigua d’entrada, la disminució de la concentració en el punt 
estudiat és molt més progressiva degut a la desorció de l’antimoni prèviament retingut.  
 
En el cas de considerar que la superfície reactiva presenta un 5% de goetita, i utilitzant el valor de Kd 
obtingut en el capítol anterior (8465 kg·dm-3), la capacitat de sorció del sistema estudiat s’incrementa 
notablement i les concentracions assolides en l’aigua són notablement inferiors a les observades en 
qualsevol dels anteriors models. Cal remarcar però, que el valor de Kd utilitzat en aquest cas, s’ha 
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derivat d’experiments realitzats en condicions de gairebé saturació d’oxigen dissolt a la fase líquida. 
Això implica que les condicions dels experiments siguin oxidants i que, per tant, tot l’antimoni estigui 
en forma de Sb(OH)6-. El model de Kd utilitzat no és capaç de distingir entre estats d’oxidació o 
espècies químiques de l’adsorbat i el tracta com si estigués tot en la mateixa forma química que en 
els experiments en el laboratori. Com a conseqüència, el grau de sorció observat és molt elevat i el 
model prediu que la superfície reactiva actua com a barrera disminuïnt la concentració a la fase 
líquida del punt estudiat a valors inferiors a 2·10-10 mol·dm-3. Per altra banda, el model prediu un 
procés de desorció molt lent i, tot i que en concentracions molt reduïdes, el contaminant segueix 
present a l’aigua molt temps.  
 
La dosi a la qual s’està exposat durant l’episodi de contaminació-descontaminació és proporcional a 
la concentració i al temps d’exposició, és a dir, a l’àrea englobada sota cada corba de concentració-
temps de la Figura 5-6. Com es pot observar, en ambients amb una capacitat de sorció reduïda 
existeix poc o nul retard, assolint-se ràpidament valors de concentració equivalents a la concentració 
present l’aigua d’entrada al sistema, fet que implica una dosi elevada durant el període de 
contaminació. En zones on la sorció, i per tant el retard, és més important, les concentracions 
assolides són inferiors i per tant, la dosi és més reduïda durant el període de sorció però més elevada 
durant el període de desorció.  
 
Si es considera el risc sistèmic associat a la ingestió d’aigua contaminada, s’ha de tenir en compte la 
concentració màxima assolida durant tot el període d’exposició. El contaminant presenta un risc per a 
la salut humana quan la dosi rebuda és superior a la dosi de referència (eq. (5.16). En aquest cas, 
com més gran és la capacitat de sorció del medi, menor és la concentració màxima assolida i, per tant 
menor la dosi rebuda en un determinat intèrval de temps. En els casos on el retard és molt elevat, és 
possible que la dosi rebuda mai sigui superior a la dosi de referència fet que comporta que no 
s’observin efectes nocius sobre la salut. 
 
En el cas de què el contaminant presenti efectes carcinogènics, la sola presència del contaminant en 
el medi (C>0) ja implica un risc per a la salut i s’ha de tenir en compte la dosi total d’exposició. Si el 
temps total d’exposició engloba tot l’episodi de sorció-desorció, la dosi rebuda és igual que en el cas 
que no hi hagi retard del contaminant i, per tant, el risc associat als efectes carcinogènics també. Ara 
bé, en el cas que el retard sigui considerable, és possible que l’episodi de transport s’allargui més 
enllà del temps total d’exposició i, per tant, una part de l’àrea englobada sota la corba concentració-
temps quedi fora del càlcul de la dosi total. Això implica que el risc per a la salut associat a la 
presència del contaminant sigui inferior que en el cas de retards inferiors. 
 
5.4.2.4.2. Model de complexació superficial 
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En aquest apartat s’ha realitzat la mateixa simulació que en l’apartat anterior però introduïnt el model 
de complexació superficial derivat en el capítol anterior enlloc del model del coeficient de partició. Tal i 
com s’esmenta anteriorment, la part hidràulica del model s’ha mantingut exactament igual en totes les 
simulacions.  
 
En aquest cas s’ha considerat que la superfície reactiva conté un 5% de goetita que pateix totes les 
reaccions químiques descrites en la base de dades. És a dir, el nombre de sites disponibles depèn de 
la quantitat de goetita disponible que, al seu temps, pot patir reaccions de dissolució ja que la 
dissolució d’entrada no esta equilibrada amb aquesta.  
 
D’altra banda, ara entra en joc l’especiació química de l’antimoni en la dissolució. En el cas del model 
del coeficient de partició, es considerava que tot l’antimoni present a la dissolució estava disponible 
per a ser adsorbit. El fet d’introduïr un model de complexació superficial en la simulació implica que 
només les espècies definides pel model poden ser adsorbides. Tenint en compte la reacció de 
complexació definida, només l’espècie Sb(OH)6- pot ser adsorbida. És a dir, que les altres espècies 
d’antimoni no s’adsorbiran a la superfície reactiva. 
 
Per estudiar la sensibilitat dels models de complexació superficial s’ha variat sensiblement la 
composició de la solució d’entrada. Cal remarcar que totes les simulacions realitzades són 
equivalents a la simulació utilitzant el model del coeficient de partició amb el valor Kd igual a 8465 
kg·dm-3 de l’apartat anterior. El model del coeficient de partició no contempla variacions en les 
condicions a les quals s’ha derivat el valor de Kd i, per tant, com que s’ha mantingut la concentració 
d’antimoni a l’entrada constant, totes les simulacions han de predir el mateix comportament del 
sistema. L’objectiu del present exercici és posar en evidència les mancances d’aquest model en 
condicions properes a la realitat, i demostrar que els models que incorporen un mecanisme químic 
són molt més versàtils a l’hora de fer extrapolacions a condicions diferents a les de laboratori. 
 
En una primera bateria de simulacions, s’ha variat la concentració total de carboni inorgànic a l’aigua 
d’entrada. Les concentracions utilitzades han estat 3.98·10-5, 3.98·10-3 i 8·10-3 mol·dm-3. La resta de 
paràmetres s’han mantingut constants als descrits a la Taula 5-12. La Figura 5-7 mostra les 
prediccions de la simulació en el node A.  
 







































Figura 5-7. Prediccions de la simulació geoquímica de la concentració d’antimoni total i el pH en el node A a diferents 
concentracions de carboni inorgànic total a l’aigua d’entrada i utilitzant el model de complexació superficial DLM per a l’adsorció 
de Sb(OH)6- en goetita i el model del coeficient de partició amb Kd=8465 kg·dm-3. C1 = 3.98·10-3 mol·dm-3, C2 = 8·10-3 mol·dm-3, 
C3 = 3.98·10-5 mol·dm-3 
 
D’entrada, és pot observar que la retenció d’antimoni és molt més reduïda que en el cas d’utilitzar el 
model del coeficient de partició amb el valor de Kd de 8465 kg·dm-3 derivat en el laboratori. La 
concentració d’antimoni en el node A és molt més elevada en tots els casos perquè, en aquest cas, el 
pe de la dissolució és reductor i, per tant, el model considera que bona part de la concentració 
d’antimoni esta en la seva forma reduïda, Sb(OH)3, que no és disponible per la sorció ja que no se 
n’ha definit una reacció de complexació superficial. Tot i que Watkins i col. [40] i Leuz i col. [34] 
observen que la sorció de Sb(OH)3 en goetita és notable, la poca sensibilitat de l’adsorció als canvis 
de pH dificulta l’obtenció de constants de complexació superficials i per aquesta raó no s’ha tingut en 
compte la sorció d’aquesta espècie en les simulacions de la Figura 5-7.  
 
Per altra banda, a la Figura 5-7, s’observa un lleuger increment de la retenció de Sb(V) amb 
l’increment de la concentració total de carboni. Si és tenen en compte les reaccions de complexació 
de Fe amb CO32- i d’adsorció de CO32- en goetita,  en un principi es pot pensar que la concentració 
d’antimoni adsorbida d’antimoni hauria de disminuïr amb l’increment de la concentració de carboni 
total. L’augment de carboni inorgànic total a la dissolució augmenta la concentració de CO32- a la 
dissolució, afavorint la dissolució de goetita i adsorbint-se a la seva superfície, disminuïnt, en ambdós 
casos, la disponibilitat de sites per a l’adsorció d’antimoni.  
Aquesta aparent contradicció es pot explicar si es té en compte que, en primer lloc, la quantitat de 
sites disponibles per a la sorció és molt superior a la concentració de Sb(OH)6- i per tant, en les 
condicions definides, no hauria d’afectar sensiblement al seu grau d’adsorció. Per altra banda, 
incrementar la concentració de carboni inorgànic total, disminueix el pH de la dissolució degut a les 
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reaccions àcid-base del sistema CO32--HCO3- -H2CO3, factor al qual és molt sensible l’adsorció 
d’antimoni.  
És important destacar que aquests canvis en la concentració total de carboni inorgànic de l’aigua 
d’entrada no poden ser tinguts en compte pel model del coeficient de partició. Aquest és considerat 
purament empíric i no implica un mecanisme químic d’adsorció i, per tant, no es poden tenir en 
compte els canvis en la composició del sistema, fet que té conseqüències importants per al càlcul del 
risc associat a l’episodi de transport reactiu considerat.  
 
D’altra banda, si s’incorpora el complexe superficial proposat per Watkins i col., assumint que la 
constant de complexació del model DLM és la mateixa que la de l’espècie oxidada:  
 
2>FeOH + Sb(OH)3 ↔ >(FeO)2SbO2H3+ H2O log K = 4.50 (5.2)
 
s’observa una retenció molt similar a l’observada utilitzant el model del coeficient de partició amb el 

































Figura 5-8. Prediccions de la simulació geoquímica de la concentració d’antimoni total en el node A a diferents concentracions 
de carboni inorgànic total a l’aigua d’entrada. S’ha utilitzat el model de complexació superficial DLM per a l’adsorció de 
Sb(OH)6- i Sb(OH)3 en goetita i el model del coeficient de partició amb Kd=8465 kg·dm-3. C1 = 3.98·10-3 mol·dm-3, C2 = 8·10-3 
mol·dm-3, C3 = 3.98·10-5 mol·dm-3 
 
Si comparem les dues figures anteriors, podem observar una diferència de gairebé dos ordres de 
magnitud en la concentració predita en el node A. Si es considera l’adsorció de l’espècie reduïda, la 
superfície reactiva actua com a barrera retenint la major part d’antimoni. En aquest cas, un cop ha 
passat la concentració de Sb a la dissolució d’entrada disminueix, l’antimoni adsorbit comença a ser 
alliberat, quedant una concentració residual a la fase aquosa. En aquest cas, si l’exposició perdurés, 
la dosi total, proporcional a l’àrea inclosa sota la corba concentració-temps, seria igual en tots els 
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casos de les Figres 5-6, 5-7 i 5-8. Incloure l’adsorció de Sb(OH)3, implica un retard en el transport 
d’antimoni, allargant l’episodi de contaminació i disminuïnt la concentració màxima. Aquest fet, tal i 
com s’ha discutit anteriorment, té implicacions significatives tan en el càlcul del risc cancerígen com 
en el càlcul del risc sistèmic associat.  
 
D’altra banda s’observa que, com que el nombre de sites ocupats per complexes d’antimoni és 
superior en la Figura 5-8, l’augment de la concentració de carboni inorgànic total té l’efecte contrari 
que en el cas anterior. Com més gran és la concentració de carboni inorgànic a l’aigua d’entrada, 
menor és la retenció total de Sb. En aquest cas, tot i que l’evolució del pH és igual a les anteriors 
simulacions, la dissolució de la goetita afavorida per la presència de CO32- i la competició d’aquests 
últims ions per als sites disponibles, disminueixen la concentració d’antimoni retinguda a la superfície 
reactiva a mesura que la concentració de C inorgànic total a l’aigua d’entrada augmenta. El model del 
coeficient de partició no pot tenir en compte aquests canvis en les condicions ambientals, fet que, 
com es pot observar en les anteriors figures, pot suposar canvis en la concentració d’antimoni a la 
dissolució molt significatius. 
 
Per exemple, en la simulació de la Figura 5-8, la diferència en la concentració d’antimoni a la fase 
aquosa entre la dissolució amb una concentració de carboni inorgànic més baixa a la fase aquosa 
([C]tot = 3.98·10-5 mol·dm-3) i la concentració més alta ([C]tot = 8·10-3 mol·dm-3) arriba a ser gairebé del 
doble. Això pot implicar, tal i com s’ha mencionat anteriorment, diferències significatives entre la dosi 
real i les prediccions del model, portant a conclusions errònies en el càlcul del risc que poden suposar 
decisions incorrectes en la gestió del sòl.  
 
Finalment, s’han realitzat simulacions amb la composició de l’aigua d’entrada de la Taula 5-12 però 
variant el pH de la dissolució. La Figura 5-9 mostra els resultats considerant només l’adsorció de 
Sb(OH)6-. 
 
Com es pot observar, tot i que el pH de l’aigua d’entrada només s’ha variat 0.7 unitats, la concentració 
final a la sortida varia gairebé un ordre de magnitud. Com es va constatar en els experiments del 
capítol anterior i tal i com prediu el model de complexació superficial, l’adsorció en aquest cas es veu 
més afavorida a mesura que disminueix el pH de la dissolució. Això és degut, tal i com es menciona 
en el capítol anterior, a les propietats àcid-base dels sites disponibles per a la sorció. En aquest cas, 
si s’hagués utilitzat el model del coeficient de partició amb un valor de Kd experimental, els canvis en 
el pH de l’aigua d’entrada no s’haurien tingut en compte pel model i les prediccions haurien estat 
gairebé idèntiques, implicant un càlcul del risc associat a la presència d’antimoni superior al real.   
 








































Figura 5-9. Prediccions de la simulació geoquímica de la concentració d’antimoni total en el node A a diferents pH de l’aigua 
d’entrada. S’ha utilitzat el model de complexació superficial DLM per a l’adsorció de Sb(OH)6- en goetita. 
 
La Figura 5-10 mostra els resultats de les mateixes simulacions, però incorporant l’adsorció de 
Sb(OH)3.  
 
Un altre cop, la concentració a la fase aquosa predita pel model és molt inferior que en el cas 
d’incorporar només el complexe superficial de Sb(OH)6-. Tot i això, el comportament és contrari a 
l’observat anteriorment. En aquest cas com més baix és el pH de la dissolució, més alta és la 
concentració a l’aigua del node A, implicant una menor retenció, entrant en joc la dissolució de goetita 
segons la reacció:  
 
FeOOH(s) + 3 H+ = Fe+3 + 2H2O log K = 0.491 (5.3)
 
Com més àcid és el pH de l’aigua d’entrada, més afavorida es veu la dissolució del mineral i, per tant 
menys sites disponibles queden per a la retenció d’antimoni. Com que ara, el nombre de mol·lecules 
disponibles per a ser adsorbides és molt més gran, la relació entre els sites lliures i els sites 
disponibles és molt menor i qualsevol canvi en el nombre total de sites influencia considerablement la 
retenció del contaminant.  
 
Si s’hagués utilitzat un model empíric de sorció, no solament no s’hagués pogut tenir en compte 
l’adsorció separada de les diferents espècies d’antimoni, sinó que els canvis en el pH no haguéssin 
influenciat ni en el grau de sorció, ni en la dissolució de la goetita, mantenint constants el nombre total 
de sites a totes les simulacions i, per tant, predint concentracions a la fase aquosa molt simliars. 
 




































Figura 5-10. Prediccions de la simulació geoquímica de la concentració d’antimoni total en el node A a diferents pH de l’aigua 
d’entrada. S’ha utilitzat el model de complexació superficial DLM per a l’adsorció de Sb(OH)6- i Sb(OH)3 en goetita. 
 
Tot i que s’ha posat en evidència les mancances dels models empírics de sorció, tals com la isoterma 
de Freundlich o el coeficient de partició, el desenvolupament de models de complexació superficial 
per a la predicció de la mobilitat de contaminants, implica una profunda investigació dels mecanismes 
implicats i de totes les fases minerals i espècies químiques involucrades en el sistema. Pocs són els 
estudis presents a la bibliografia que segueixen el concepte de l’additivitat de components descrit en 
capítol 3 per predir la mobilitat de contaminants en medis naturals [p.e. 41,42,43].  En canvi, la 
necessitat d’estudiar el comportament i mobilitat dels elements traça en el medi, ha afavorit la 
utilització de l’aproximació de composició generalitzada, que utilitza models empírics més senzills. A 
l’hora d’aplicar aquest últim tipus d’aproximació per predir la mobilitat i el risc associat a la migració de 
contaminants en el medi natural, els resultats anteriors posen de manifest les mancances d’aquest 





En aquest capítol s’ha utilitzat les metodologies d’anàlisi del risc per calcular la concentració màxima 
d’elements traça admissible en el sòl. En un segon apartat, s’ha estudiat la sensibilitat dels models de 
sorció per a predir la mobilitat d’elements traça en sistemes naturals i les implicacions en els models 
d’anàlisi de risc.   
 
Pel cas dels elements traça amb efectes sistèmics sobre la salut, s’ha calculat el valor màxim 
admissible en el sòl que, considerant totes les vies d’exposició, implica un risc unitari. En el cas dels 
efectes cancerígens, s’ha considerat una taxa màxima de sobrerrisc de 10-5.  




S’ha definit dos escenaris conceptuals diferents. En l’escenari residencial amb horta, s’ha considerat 
l’exposició d’un infant i d’un adult als elements traça presents en el sòl a través de la ingestió de sòl, 
el contacte dèrmic, la inhalació de partícules suspeses i el consum de vegetals conreats en el sòl 
contaminat. En el cas del mercuri, també s’ha considerat la dosi rebuda a través de la inhalació de 
partícules del sòl.  
 
El segon escenari defineix una explotació agrícola i ramadera que inclou dos receptors adults i 
considera la ingestió de carn i llet de ramat criat en el sòl i la ingestió de vegetals conreats en aquest. 
 
En general, l’exposició al contaminant per la ingestió directa de sòl, és la via d’exposició més 
sensible, presentant els valors més restrictius per al primer escenari. Si es considera risc cancerígen, 
el valor sól ser més restrictiu que pels efectes sistèmics. En el segon escenari les vies d’exposició que 
consideren la ingesta de carn i vegetals presenten els valors més restrictius. 
 
Els valors màxims de concentració d’elements traça admissibles en el sòl calculats són, amb 
l’excepció de l’As, inferiors als valors de fons i referència calculats en el capítol 2. Tot i que la 
concentració natural d’As en el sòl pot superar el valor màxim admissible en els escenaris 
considerats, els estudis presents a la literatura estimen que la dosi provinent del sòl és molt inferior a 
la rebuda per d’altres vies com la dieta o l’aigua. 
 
Pel què fa referència al segon apartat, s’ha definit un model conceptual de transport per a observar el 
comportament dels diferents models de sorció-desorció desenvolupats en els capítols anteriors.  
 
S’ha simulat la sorció i desorció d’antimoni en un sòl amb un 5 % de goetita i una composició en la 
fase aquosa real i constant. Els resultats mostren que, tot i que els valors de Kd presents a la literatura 
engloben els resultats obtinguts en el capítol 3, aquests no poden simular la superfície reactiva 
considerada i són insensibles a canvis en la composició de la dissolució. Aquest fet pot derivar en 
conclusions errònies sobre la mobilitat dels contaminants en el sòl i el seu risc associat que poden 
implicar enormes costos econòmics i socials deguts a la presa de decisions incorrectes. 
 
Els models de complexació superficial permeten descriure el comportament del sistema davant canvis 
en les condicions ambientals. Tot i això, la complexitat dels sistemes naturals en dificulta la seva 
derivació i aplicació afavorint l’aplicació de models empírics.  
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5 Indicadors de risc per a la salut humana associat a la presència 
d’elements traça en el sòl. Implicacions dels models de transport en 
el càlcul del risc. 
5.1 Introducció  
 
Actualment, la correcta gestió del sòl, representa una tasca amb clares conseqüències sobre les tres 
dimensions de la sostenibilitat: l’ambiental, la social i l’econòmica. Des del punt de vista ambiental, els 
sòls contaminats representen un risc potencial per a la salut humana i els ecosistemes i, tot i que 
sovint es considera confinat, és una font potencial de contaminants cap a d’altres compartiments 
ambientals més sensibles i difícils de recuperar com poden ser les aigües subterrànies. Des del punt 
de vista econòmic i social, els costos associats a la prevenció, control i, sobretot, recuperació poden 
arribar a ser molt importants si la gestió del sòl no es realitza de forma correcta. A part, la naturalesa 
majoritàriament privada dels sòls, en dificulta enormement l’aplicació de normatives i regulacions. 
 
La definició de criteris de qualitat (CQS) és una eina fonamental per a la correcta gestió del sòl. 
Genèricament, els CQS són valors llindar utilitzats per determinar si la concentració d’una 
determinada substància o grup de substàncies en el sòl pot suposar un risc per a la salut humana o 
els ecosistemes i, en conseqüència, es necessiten dur a terme accions correctores.  
 
El desenvolupament d’aquests CQS implica, necessàriament, una etapa d’identificació i quantificació 
del risc potencial associat a la presència de contaminants en el sòl. Les metodologies d’anàlisi del risc 
combinen informació sobre els nivells d’exposició i els efectes esperats per establir la probabilitat 
d’aparció d’efectes adversos o bé, en el cas invers, per calcular el nivell màxim d’un o varis 
contaminants en el sòl lligats a un nivell de risc preestablert [1-3].  
 
La menció específica del sòl com a àmbit prioritàri d’actuació en el camp de naturalesa i biodiversitat 
en el 6è Pla d’Accions Ambientals de la Unió Europea [4], ha afavorit el desenvolupament i 
actualització, per part de la majoria d’Estats Membres, de les estratègies per a l’evaluació i control 
dels sòls contaminats. En aquest sentit, l’Estat Espanyol va adoptar una regulació específica per a 
l’anàlisi i gestió dels sòls contaminats, el Reial Decret 9/2005 [5]. Aquest, tot i que centrat en 
contaminants orgànics, ofereix un marc regulatori, basat en l’anàlisi del risc, per a l’establiment de 
CQS en el cas d’elements traça i substàncies presents en el medi de forma natural, a partir dels 
anomenats nivells genèrics de referència (NGR) per a cada Comunitat Autònoma. 
 
En aquest marc autonòmic, diverses comunitats de l’estat espanyol ja disposen de CQS  propis per a 
la correcta gestió del sòl [1,6,7]. A Catalunya, prèviament a l’aparició del Reial Decret 9/2005, 
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l’Agència de Residus del Departament de Medi Ambient de la Generalitat va realitzar un estudi que 
tenia com a objectiu l’elaboració dels criteris provisionals de qualitat dels sòls (CPQS) [8]. Tot i que 
d'aquests valors no se’n va desprendre cap marc legal a Catalunya, han esdevingut durant anys l’únic 
marc de referència tècnic per a la gestió de la contaminació del sòl.  
 
Aquests CPQS es van derivar utilitzant metodologies d’anàlisi de risc i a partir dels valors de fons i 
referència per a elements traça en sòls de Catalunya desenvolupats per Cortés [9] que, tal i com 
s’esmenta en el segon capítol, es van determinar a partir d’un mostreig de sòls representatiu de les 
zones industrialitzades de Catalunya..  
 
Pel que fa referència als úsos del sòl, l’estudi contempla dos escenaris: ús industrial i ús no industrial. 
Referint-se a aquest últim escenari, el document recomana identificar l’ús concret i caracteritzar el risc 
en cada situació mitjançant estudis específics. En l’estudi també es van tenir en compte aspectes 
relacionats amb la protecció dels aqüífers comparant els estàndards d'altres països amb valors 
obtinguts en utilitzar programes de modelització del transport de contaminants. Aquests últims 
correlacionaven la concentració del contaminant en el sòl amb la de les aigües subterrànies, tot i 
utilitzant les nombroses dades de les condicions meteorològiques, geològiques i hidrogeològiques 
d'un cas escollit com a representatiu de tota Catalunya. 
 
Aquest últim aspecte, posa de manifest la necessitat d’una correcta predicció de la mobilitat de 
contaminants entre els diferents compartiments ambientals. Els factors de transferència entre 
diferents fases, són un dels paràmetres amb més influència i més incertesa en els models d’anàlisi de 
risc durant el càlcul dels CQS. Entre aquests, la quantificació de la transferència sòl-aigua, és de gran 
importància per a la caracterització del risc per a la salut humana associat a la presència d’elements 
traça en aigua destinada al consum, ja que: a) aquests solen tenir toxicitats elevades, b) són presents 
en el sòl a concentracions elevades, c) l’aigua és un compartiment ambiental molt sensible i d) 
conforma la via d’exposició a contaminants més important.  
 
La mobilitat d’un contaminant en el sòl correspon a la capacitat del contaminant de ser transportat en 
la fase aquosa mitjançant processos advectius i difusius. Per tant, la descripció de la mobilitat d’un 
contaminant en el medi sòl-aigua pot ser descrit mitjançant dos passos, els processos de sorció-
desorció i els processos de transport [10].  
 
Tal i com s’ha esmentat en els anteriors capítols, la literatura científica presenta dues vies 
d’aproximació per a la predicció de la mobilitat de contaminants en el sòl: la composició generalitzada 
(CG) i l’additivitat de components (CA). La primera ha estat àmpliament utilitzada en les metodologies 
d’anàlisi de risc [11,12] per a la predicció de la mobilitat de contaminants en el sòl i relaciona, sense 
definir cap mecanisme químic específic, la concentració a la fase aquosa i la concentració a la 
corresponent fase sòlida en equilibri. La seva aplicació en el càlcul del risc associat a la presència de 
contaminants, consisteix en la utilització dels anomenats coeficients de partició o distribució (Kd), que 
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es defineixen com la relació a l’equilibri entre la quantitat d’element traça adsorbit a la fase sòlida 
(expressat en mg·kg-1) i la concentració dissolta a la fase líquida (en mg·dm-3).  
 
Al dependre de l’entorn geoquímic, i degut a l’enorme variabilitat d’aquest últim, els valors de Kd 
presents a la literatura mostren una gran dispersió de valors en rangs que poden englobar varis 
ordres de magnitud. D’altra banda, tot i que les mesures experimentals d’aquests valors són més 
precises i altament recomenades en estudis d’emplaçaments específics, sovint s’utilitzen valors 
bibliogràfics en etapes preliminars per estalviar temps i diners. Aquesta aproximació acostuma a ser 
conservativa i, els valors escollits, solen ser els més baixos (alta mobilitat) descrits en la literatura. 
Aquesta aproximació sol derivar en preses de decisions sobredimensionades que impliquen grans 
alteracions del medi i costos elevats. Però també pot portar a una incorrecta predicció de la 
acumulació del contaminant en el medi que, al seu temps, pot implicar conseqüències negatives. 
 
La utilització de valors específics, derivats d’estudis experimentals, del coeficient de partició per a 
sistemes concrets, tot i que preferible a l’aplicació de valors bibliogràfics, també pot portar a 
conclusions errònies quan les condicions reals varien respecte les experimentals ja que, tal i com 
s’esmenta prèviament, els models empírics com el del coeficient de distribució no es basen en un 




En el present capítol, es pretén aplicar la metodologia d’anàlisi de risc per al càlcul de la concentració 
màxima admissible en el sòl protectora per a la salut humana de 18 elements traça (As, Ba, Be, Cd, 
Co, Cr(III), Cr(VI), Cu, Hg, Mo, Ni, Pb, Se, Sb, Sn, Tl, V i Zn) considerant dos escenaris conceptuals. 
No es pretén desenvolupar criteris de qualitat del sòl ja que el desenvolupament d’aquests implica 
una sèrie de refinaments posteriors que queden fora de l’abast d’aquest estudi.  
 
En una segona part, es compara la validesa del model del coeficient de partició i d’un model de 
complexació superficial per a la predicció de la mobilitat i transferència de contaminants en sistemes 
sòl-aigua i les seves implicacions en les metodologies d’anàlisi de risc. Mitjançant un escenari de 
transport teòric, s’estudia la resposta d’ambdós models davant canvis en la composició de la solució 
inicial.  
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5.3 Càlcul de les concentracions màximes admissibles en el sòl.  
5.3.1 Materials i Mètodes 
5.3.1.1. Metologia genèrica d’anàlisi del risc 
 
Essencialment, els procediments per a l’avaluació del risc per a la salut humana d’una substància 
consisteixen en comparar els nivells d’exposició als quals està exposada la població amb els nivells 
que no impliquen efectes toxicològics. 
 
Aquest procés sol dividir-se en vàries etapes que impliquen [13]: 
 
1) Anàlisi dels efectes. Identificació del perill, és a dir, els efectes adversos sobre la salut 
humana que pot implicar una substància i l’estimació de la relació entre la dosi, o nivell 
d’exposició a una substància, i la incidència i severitat de l’efecte.  
2) Anàlisi de l’exposició. Estimació de les concentracions/dosis a les quals les poblacions 
d’estudi o compartiments ambientals poden estar exposades 
3) Caracterització del risc. Estimació de la incidència i severitat dels efectes adversos que poden 
ocórrer sobre les poblacions d’estudi o els compartiments ambientals degut a l’exposició a 
una substància. 
 
Aplicada a l’anàlisi del risc per a la salut humana dels elements traça en sòls, la primera etapa  
consisteix en identificar, a partir de la literatura disponible, els efectes negatius de cada element sobre 
la salut humana. Aquests efectes es divideixen en sistèmics, és a dir efectes adversos sobre el 
funcionament normal de l’organisme, o cancerígens. El càlcul del risc associat a aquests dos tipus 
d’efectes és sensiblement diferent. En el cas dels efectes sistèmics, la toxicitat inherent a les 
substàncies químiques no cancerígenes es basa en el concepte de llindar. La relació dosi-resposta 
associada a aquest tipus de substàncies es caracteritza per un llindar per sota del qual no s’observen 
efectes adversos. En el cas de les substàncies cancerígenes, s’assumeix que l’exposició a una sola 
mol·lècula d’una substància genotòxica pot donar peu a un procés cancerígen. La probabilitat de 
desenvolupar càncer esdevé directament proporcional a la dosi o concentració d’exposició. Aquest 
tipus d’efectes no presenten un valor llindar i, per tant, la corba dosi-resposta és assimptòtica a la 
incidència 0. Al no existir valors llindar, no es presenten nivells de risc zero i es treballa amb nivells 
acceptables.  
 
A la segona etapa, es defineix un model conceptual que inclou la definció de la població i les vies 
d’exposició. A partir de les propietats de les substàncies i del medi es defineixen uns models de 
transferència de contaminants que permeten quantificar el pas dels elements presents al sòl al 
receptor a partir de les diferents vies d’exposició.  
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Finalment, es caracteritza el risc associat a les concentracions definides en l’etapa anterior comparant 
els valors de dosi obtinguts amb els valors d’efectes sobre la salut humana dels valors de 
concentració publicats a la literatura. 
 
En el cas de la derivació de CQS, el procés s’inverteix i es considera un risc admissible a partir del 
qual es deriven les concentracions en el sòl màximes per a cada via d’exposició. Finalment, aquestes 
concentracions màximes per a cada via s’interpolen per obtenir el valor màxim admissible en el sòl.  
5.3.1.2. Anàlisi dels efectes 
 
L’ anàlisi de toxicitat descriu de forma qualitativa i quantitativa els efectes i mecanismes segons els 
quals el compostos i elements químics poden danyar el cos humà. Aquesta etapa consisteix, 
bàsicament, en la recerca de paràmetres de toxicitat apropiats pels elements considerats. Els 
paràmetres de toxicitat es deriven d’estudis epidemiològics, estudis ocupacionals, exposicions 
accidentals i estudis amb animals, i són valors reconeguts internacionalment per la comunitat 
científica. Existeixen diverses bases de dades de valors toxicològics per aplicar a estudis d’anàlisi de 
risc.  En el present treball s’han utilitzat les següents bases de dades per ordre jeràrquic: 
  
- Integrated Risk Information System (IRIS) [14]. 
- Health Effects Assessment Summary Tables (HEAST) [15]. 
- Organització Mundial de la Salut (OMS) [3]. 
 
Cal distingir dos tipus de metodologies per avaluar la toxicitat dels elements en funció del tipus 
d’efectes sobre la salut humana a considerar. Els efectes perjudicials, excloent el càncer, sobre la 
salut humana com a conseqüència d’una exposició crònica o sub-crònica s’anomenen sistèmics. La 
quantificació de la toxicitat pels efectes no cancerígens es basa en el concepte d’un llindar de dosi per 
sota del qual no s’han observat efectes sobre la salut humana. El mecanisme es pot entendre en una 
base mol·lecular com a milions de receptors biomol·leculars disponibles per a una funció orgànica 
determinada i l’enllaç d’una substància tòxica a un determinat nombre d’aquests receptors sense 
produïr efectes mesurables. Així doncs, es defineixen dosis de referència per cada via d’exposició per 
sota de les quals no hi ha evidències d’efectes adversos sobre la salut humana. D’aquesta manera es 
defineix el quocient de risc objectiu (THQ) com el quocient entre la dosi rebuda i la dosi de referència. 
En el present capítol, s’ha calculat les concentracions màximes en el sòl que deriven en  valors de 
THQ iguals o inferiors a 1.  
 
L’avaluació dels efectes carcinogènics es duu a terme mitjançant estudis amb animals. El fonament 
per lligar dades derivades d’aquests estudis amb els efectes sobre els humans és la suposició que 
una mol·lècula pot iniciar el càncer, és a dir, no hi ha valor llindar per sota del qual la probabilitat de 
que es desenvolupi càncer sigui zero. En aquest cas s’utilitzen els anomenats factors de potència 
carcinogènica (CPF) que són la pendent de les corbes dosis-resposta a exposicions baixes. Aquestes 
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corbes relacionen la dosi de la substància a considerar amb la probabilitat lligada a l’aparició de 
tumors. Així, es calcula la dosi a partir de la taxa de sobrerrisc acceptable de tumors. En el cas 
d’aquest estudi s’ha considerat una taxa de sobrerrisc (TR) de 10-5 respecte la incidència espontània 
habitual. És a dir, per al càlcul del valor màxim admissible en el sòl, s’ha considerat la dosi que 
provoca un excés de incidència de càncer del 0.001% respecte a la incidència en individus no 
exposats al contaminant [16].  
 
Per cada element traça i via d’exposició considerada s’ha escollit una dosi de referència i un factor de 
potència cancerígena. Per a períodes d’exposició inferiors a 7 anys (exposició d’infants) s’han utilitzat 
valors subcrònics. En el cas de la via inhalatòria, el risc carcinogènic es caracteritza mitjançant el 
factor d’unitat de risc en l’aire (URF) que s’expressa en unitats inverses de concentració en aire enlloc 
d’unitats inverses de dosi. 
 
La Taula 5-1 mostra els valors de referència crònics per via oral (RfDO), inhalació (RfC) i contacte 
dèrmic (RfDD), així com el valor de referència subcrònic per via oral (SubRfDO) . S’han exclòs diversos 
compostos específics de diferents elements traça degut a presentar toxicitats específiques i la poca 
probabilitat de trobar-los de forma natural. En el cas del Ni i el Hg, s’han agrupat les propietats 
toxicològiques dels metalls en forma elemental i de les sals inorgàniques per obtenir un valor únic 
representatiu de l’element. Tot i ser una pràctica acceptada, sempre es desitjable conèixer 
l’especiació de l’element per utilitzar el valor toxicològic adient. En el cas del Cr, degut a la gran 
diferència de toxicitat [17], s’han considerat de forma separada la toxicitat dels estats d’oxidació III i 
VI. 
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Taula 5-1. Valors de dosi de referència crònics i subcrònics per efectes sistèmics 
RfDO SubRfDO RfC RfDD 
 
(mg·kg-1·dia-1) (mg·kg-1·dia-1) (mg·m-3) (mg·kg-1·dia-1) 
As 3.00E-04 3.00E-04 1.05E-03 1.23E-04 
Ba 2.00E-01 7.00E-02 5.00E-04 1.40E-02 
Be 2.00E-03 5.00E-03 2.00E-05 2.00E-05 
Cd 1.00E-03 1.00E-03 3.50E-03 1.00E-05 
Co 2.00E-02 2.00E-02 2.00E-05 1.60E-02 
Cu 4.00E-02 4.00E-02 1.40E-01 1.20E-02 
Cr(III) 1.50E+00 1.50E+00 5.25E+00 7.50E-03 
Cr(VI) 3.00E-03 2.00E-02 1.00E-04 6.00E-05 
Sn 6.00E-01 6.00E-01 2.10E+00 6.00E-02 
Hg 3.00E-04 3.00E-04 3.00E-04 2.10E-05 
Mo 5.00E-03 5.00E-03 1.75E-02 1.90E-03 
Ni 2.00E-02 2.00E-02 7.00E-02 5.40E-03 
Pb 3.50E-03 3.50E-03 1.23E-02 3.50E-03 
Se 5.00E-03 5.00E-03 1.75E-02 2.20E-03 
Sb 4.00E-04 2.00E-04 1.40E-03 8.00E-06 
Tl 8.00E-05 9.00E-04 2.80E-04 1.60E-05 
V 7.00E-03 7.00E-03 2.45E-02 7.00E-05 
Zn 3.00E-01 3.00E-01 1.05E+00 6.00E-02 
IRIS [14], HEAST [15], Interpolació de via oral, OMS [3] 
 
Per al càlcul d’alguns valors, s’ha extrapolat la concentració de referència per inhalació a partir dels 
valors de via oral [18]. En el cas del Cd, s’ha escollit el valor d’ingestió via dieta per considerar-se més 
representatiu de la ingestió de sòl. Pel Tl s’han escollit els valors del sulfat aplicant criteris 
conservadors.  
 
La Taula 5-2 mostra els factors de potència per via oral (SFO) i dèrmica (SFD). Pel què fa referència als 
URF només s’ha obtingut per interpolació el valor en el cas de l’As.  
 








As 1.50E+00 4.30E+00 3.66E+00 
Be  2.40E+00  
Cd  1.80E+00  
Co  2.80E+00  
Cr(VI)  1.20E+01  
Ni  2.40E-01  
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5.3.1.3. Anàlisi de l’exposició 
 
En aquest apartat es defineixen els models conceptuals per avaluar el risc associat a la presència 
d’elements traça en el sòl. A cada model conceptual es defineix el receptor, la magnitud, freqüència, 
duració i rutes d’exposició. Per descriure el pas de l’element des de la font de contaminació fins al 
receptor s’ha d’avaluar el transport de l’element a través del medi i el contacte amb el receptor.  
 
Els escenaris desenvolupats són dos. El primer, anomenat escenari residencial amb horta, considera 
l’exposició d’un receptor que entra en contacte amb l’element traça a través de la ingestió de sòl, el 
contacte dèrmic amb el sòl i la inhalació de partícules de sòl i contaminants volatitlitzats en l’aire. El el 
cas de l’adult també es considera la ingestió d’un 30% del total de vegetals conreats en el sòl.  
 
El segon escenari defineix una explotació agrícola i ramadera que inclou dos receptors adults i 
considera la ingestió de carn i llet de ramat criat en contacte amb el sòl i la ingestió de vegetals 
conreats en el sòl. Representa els efectes indirectes sobre la salut humana derivats de la 
comercialització de productes procedents de l’explotació agrícola i ramadera en sòl amb presència 
d’elements traça. En cap cas es considera el contacte directe amb el sòl.  
 
5.3.1.3.1. Ingestió directa de sòl 
 
La ingestió directa de sòl només s’ha considerat en l’escenari residencial amb horta. S’ha considerat 
la dosi rebuda per un receptor que evoluciona des de l’edat infantil fins a l’edat adulta. Entre els 
paràmetres necessaris per als càlculs, se suposa un pes corporal de 15 kg per infants (BWinf) i 70 kg 
per adults (BWadu) [13], un temps mitja exposició per substàncies cancerígenes (AT) i període 
d’exposició (ED) de 70 anys corresponent a l’expectativa mitjana de vida, freqüència d’exposició (EF) 
de 350 dies·any-1 i bioaccessibilitat del 100% per via oral i inhalació. En aquest últim cas, tot i que una 
part del total de l’element que entra a l’organisme és excretat i per tant no té efectes adversos, s’ha 
considerat el cas conservador de què el 100% de dosi rebuda té efectes sobre la salut. S’ha 
considerat que durant l’etapa infantil (EDinf = 6 anys),  el receptor ingereix una mitjana de 200 mg 
sòl·dia-1 (IRinf). L’adult ingereix entre els 7 i els 30 anys (EDadu = 24 anys) 100 mg sòl·dia-1 (IRadu). La 
suma d’ambdues dosis dóna el valor de dosi d’ingestió de sòl poderada (IF), que s’aplica només en el 











En el cas sistèmic s’ha utilitzat l’expressió individual per l’infant i l’adult i s’ha escollit el valor més 
restrictiu d’ambdós utilitzant els valors subcrònics i crònics, respectivament. 




El model d’exposició adoptat per aquesta via coincideix amb el proposat pel Ministerio de Medio 
Ambiente per desenvolpuar els nivells genèrics de referència [2]. En el cas dels efectes sistèmics la 
concentració mínima en el sòl per cada element (COS) que provoca efectes adversos sobre 
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En el cas d’elements amb propietats carcinogèniques el càlcul de la concentració de l’element (COC) 
en el sòl que implica una taxa de sobrerrisc 10-5 de desenvolupar càncer derivat de l’exposició durant 









5.3.1.3.2. Inhalació de partícules de sòl 
 
En el càlcul del risc associat a la inhalació de partícules, que només es considera en l’escenari 
residencial amb horta, cal relacionar la concentració en el sòl amb la concentració a les partícules 
presents a l’aire que el receptor inhala mitjançant el factor d’emissió de partícules (PEF). En el càlcul 
d’aquest factor hi ha tres paràmetres importants a tenir en compte: la presència del sòl en forma de 
partíclues, la fracció de partícules respirable i els factors d’enriquiment de concentració d’elements a 
la part fina del sòl (fe).  
 
Després d’una revisió exhaustiva de les metodologies establertes pel càlcul del PEF [21,22] s’ha optat 
per escollir valors respresentatius de la fracció de les partícules en suspensió inferior a 10 μm (PM10) i 















On fext i fext són les fraccions de temps en ambient exterior i interior i PAext i PAint són els valors de 
concentració de partícules a l’aire interior i exterior. 
 
En ambients exteriors s’ha considerat un valor PAext de 0.1 mg·m-3. Aquest valor és superior a la major 
concentració mitjana anual mesurada a Catalunya de PM10 per la Xarxa de Vigilància i Previsió de la 
Contaminació Atmosfèrica de Catalunya (XVPCA) durant el període 2002-2005. En ambients interiors 
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s’ha adoptat un valor PAint de 0.01 PM10 mg·m-3 que equival al 10% de la concentració en ambients 
exteriors similar al valor entre 12 i 15%  proposat per Ferguson et al. [22]. 
 
Segons la guia metodològica proposada per la Unió Europea [13], s’ha considerat que el receptor 
passa 8h dormint (volum d’aire inhalat 0.45 m3·h-1), 8h seient (0.54 m3·h-1) i 8h d’activitat lleugera a 
l’exterior (0.54 m3·h-1) , que correspon a un valor de fext i fint de 0.67 i 0.33 respectivament. Finalment, 
el càlcul de la concentració mínima al sòl que provoca efectes adversos per la via inhalatòria (CIS) 






En el cas d’elements traça amb evidència carcinogènica, la concentració en el sòl que implica una 








5.3.1.3.3. Inhalació d’elements traça volàtils 
 
Únicament en l’escenari residencial amb horta també s’ha considerat el risc associat a la inhalació 
d’elements volàtils presents al sòl. Tot i que dels elements considerats n’hi ha diversos que poden 
volatilitzar-se només s’ha considerat el Hg.  
 
Per determinar la relació entre la concentració d’elements volàtils a l’aire i la concentració dels 
contaminants al sòl s’ha utilitzat l’aproximació del factor de volatilització (VF). Evidentment, la 
volatilització de substàncies presents en el sòl, és un procés que depèn de molts factors ambientals 
(temperatura, pressió, humitat, etc.) i la seva quantificació és complicada. Tot i això, el factor de 
volatilització és una aproximació semblant al coeficient de partició sòl-aigua per determinar la 
transferència d’elements traça a l’aigua. 
 
S’ha considerat que el receptor esta exposat a Hg volatilitzat, tant en ambients exteriors com en 
ambients interiors. El càlcul i els valors de VF és diferent en ambients exteriors i interiors i, per això, 
s’ha utilitzat un valor intermig ponderat pel temps que el receptor passa en cada ambient. 
 
La concentració mínima en el sòl que provoca efectes sistèmics sobre la salut humana considerant la 
volatilització del contaminant (CVolS) es pot calcular mitjançant [19,20]:  
 







Per al càlcul del factor de volatilització en ambients exteriors s’ha utilitzat el model proposat per Jury i 
col [23] i recomanat per la USEPA [24]. Els detalls del càlcul per determinar aquest factor es troben 
detallats en un estudi anterior [25]. En el cas de l’escenari residencial amb horta, també s’ha 
considerat la volatilització en ambients interiors. En aquest cas s’ha utilitzat el model de Johnson-
Ettinger [26] implementat en el programari RISC-Workbench per al càlcul del valor de VF . 
 
Com que el valor de VF depèn de la concentració de Hg en el sòl, s’ha efectuat un procés iteratiu 
partint d’una concentració hipotètica que permet calcular un valor VF i obtenir la concentració mínima 
en el sòl que implica risc sistèmic per a la salut humana. Seguidament, aquest valor s’ha integrat amb 
l’obtingut per d’altres vies per obtenir el valor de la concentració total, tal i com s’explica en l’apartat 
5.3.2 i s’ha tornat a calcular el valor de VF. El procés s’ha repetit fins que el valor de la concentració 
total entre dues iteracions diferia menys d’un 1%.   
  
5.3.1.3.4. Ingestió de plantes 
 
Per calcular el risc derivat d’ingerir plantes que han assimilat els elements traça del sòl on s’han 
cultivat s’utilitza l’aproximació del factor de transferència sòl-planta que relaciona la concentració de 
contaminant a la planta amb la concnetració en el sòl. Aquesta via d’exposició s’ha tingut en compte 
en els dos escenaris considerats.  
 
Els mecansimes implicats en la trasnferència sòl-planta són molt complicats i específics de les 
condicions ambientals. La literatura és plena d’articles dedicats a l’estudi d’aquests mecanismes 
[27,28], però el coneixement dels processos que governen la transferència de metalls sòl-planta és 
encara limitat. En general, s’utilitzen els factors de bioacumulació que relacionen la concentració en el 
sòl amb la concentració en la planta o una part de la planta com pot ser les fulles (Bfulla) o les arrels 
(Barrels). En el cas d’utilitzar els factors de biocumulació per diverses parts de la planta, aquests s’han 
de ponderar per la fracció ingerida de cada part de la planta per donar el factor de transferència global 
sòl-planta (Ks-p). S’ha considerat que les fulles formen la meitat de l’ingestió de vegetals i les arrels 
l’altra meitat, de manera que Ks-p acaba sent el promig de Bfulla i Barrels per al cas d’ingestió de vegetals.  
 
En el present estudi s’han utilitzat els valors inclosos en la base de dades del programari Arriskugest 
de la Sociedad Pública de Gestión Ambiental del País Basc (IHOBE)  i de la USEPA. La Taula 5-3 
resumeix aquests valors. 
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Taula 5-3. Factors de bioacumulació i transferència sòl-planta 
 
Bfulla 
(kg sòl·kg fulla-1) 
Barrel 
(kg sòl·kg arrel-1) 
Ks-p 
(kg sòl·kg vegetal-1) 
As 4.00E-04 1.00E-04 2.50E-04 
Ba 5.76E-02 2.43E-02 4.10E-02 
Be   2.50E-03 
Cd 2.90E-02 1.46E-02 2.18E-02 
Co 5.80E-03 4.90E-03 5.35E-03 
Cu 3.84E-02 1.62E-02 2.73E-02 
Cr(III) 8.00E-04 3.20E-03 2.00E-03 
Cr(VI) 8.00E-04 3.20E-03 2.00E-03 
Sn   3.00E-01 
Hg 1.40E-03 9.00E-03 5.20E-03 
Mo 1.15E+00 4.86E-01 8.19E-01 
Ni 2.38E-02 1.60E-03 1.27E-02 
Pb 1.90E-03 3.00E-04 1.10E-03 
Se   1.00E-02 
Sb   1.00E-01 
Tl   1.00E-03 
V   1.40E-03 
Zn 6.53E-02 8.60E-03 3.70E-02 
RAIS [14], USEPA [24], IHOBE[29] 
 
La concentració mínima en el sòl que provoca efectes sistèmics sobre la salut humana per ingestió de 













On la taxa d’ingestió total de vegetals (IVt) s’ha fixat a 0.260 kg·dia-1 i la fracció de vegetals ingerits 
provinents de sòl contaminat (FVC) s’ha considerat 0.3 en l’escenari residencial amb horta i 1 en 
l’escenari agrícola i ramader .  
 
Pel cas dels efectes cancerígens s’ha calculat la concentració en el sòl que implica una probabilitat de 
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5.3.1.3.5. Ingestió de carn 
 
De forma anàloga al cas anterior, per avaluar el risc associat a la ingestió de carn d’animal que conté 
elements traça provinents del sòl on s’ha criat en l’escenari explotació agrícola, s’ha utilitzat 
l’aproximació del factor de transferència sòl-carn (KS-C). Els valors es determinen a partir de la taxa 
d’ingestió de gespa (IRgespa) i sòl (IRsòl) per part del bestiar, el factor de bioacumulació sòl-gespa (Bgespa) 
i el factor de biotransferència (BTFC) que quantifica la transferència d’element de la gespa ingerida a 
la carn. Bgespa s’ha escollit com el valor Bfulla (Taula 5-3) i com el valor Ks-p present a la literatura quan 
no s’ha trobat un valor de Bfulla específic. El càlcul de KS-C es realitza [14]: 
 
]··[ gespagespasòlCCS BIRIRBTFK +=− (5.10)
 
Seguint les recomanacions de IHOBE [6] i Baes et al. [30] s’ha considerat IRgespa com a 67.6 kg 
gespa·dia-1 i IRsòl com a 0.46 kg sòl·dia-1. La Taula 5-4 recull els valors de BTFC i Bgespa utilitzats així 
com els valors de KS-C calculats (Taula 5-4): 
 
Taula 5-4. Factors de bioacumulació d’elements traça en la carn, en gespa i factors de transferència sòl-carn utilitzats. 
 
BTFC 
(dia· kg carn-1) 
Bgespa 
(kg sòl· kg gespa-1) 
KS-C 
(kg sòl· kg carn-1) 
As 2.00E-03 4.00E-04 9.74E-04 
Ba 2.00E-04 5.76E-02 8.71E-04 
Be 1.00E-03 2.50E-03 6.29E-04 
Cd 4.00E-04 2.90E-02 9.68E-04 
Co 1.00E-04 5.80E-03 8.52E-05 
Cu 9.00E-03 3.84E-02 2.75E-02 
Cr(III) 9.00E-03 8.00E-04 4.63E-03 
Cr(VI) 9.00E-03 8.00E-04 4.63E-03 
Hg 1.00E-02 1.40E-03 5.55E-03 
Mo 1.00E-03 1.15E+00 7.82E-02 
Ni 5.00E-03 2.38E-02 1.03E-02 
Pb 4.00E-04 1.90E-03 2.35E-04 
Sb 4.00E-05 1.00E-01 2.89E-04 
Se 1.00E-01 1.00E-02 1.14E-01 
Sn 1.00E-02 3.00E-01 2.07E-01 
Tl 4.00E-02 1.00E-03 2.11E-02 
V 2.50E-03 1.40E-03 1.39E-03 
Zn 1.00E-01 6.53E-02 4.87E-01 
RAIS [14], Bfulla, Ks-p (Taula 5-3) 
 
La concentració mínima en el sòl que provoca efectes sistèmics derivat de la ingestió de carn 
procedent de bestiar criat en aquest sòl es calcula com [14]: 
 















On la taxa d’ingestió mitjana diària de carn per part del receptor (ICt) s’ha considerat 0.301 kg·dia-1. 
Així mateix, s’ha considerat que tota la carn consumida prové de sòl contaminat (FCC=1) [6,30].  
 














5.3.1.3.6. Ingestió de llet 
 
De manera similar als dos casos anteriors, una part dels elements traça ingerits amb la dieta dels 
animals es pot transferir a la llet destinada al consum humà en l’escenari d’explotació agrícola. Per 
calcular el factor de transferència sòl-llet (KS-L) s’ha utilitzat un model ànaleg als casos anteriors: 
 
]··[ gespagespasòlLLS BIRIRBTFK +=− (5.13)
 
En aquest cas, el factor de bioacumulació sòl-llet (BTFL) s’ha obtingut de la base de dades RAIS [14] 
(Taula 5-5). Les concentracions mínimes que provoquen efectes sistèmics per aquesta via (CLS) es 













tenint en compte que el receptor consumeix 0.28 l llet·dia-1 (ILt) i que tota prové de bestiar criat en sòl 
contaminat (FLC = 1) [6,30]. La concentració associada a una taxa de sobrerrisc de 10-5 de 
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Taula 5-5. Factors de bioacumulació i transferència sòl-llet. 
 
BTFL 
(dia · l llet-1) 
KS-C 
(kg sòl· l llet-1) 
As 6.00E-05 2.92E-05 
Ba 4.80E-04 2.09E-03 
Be 9.00E-07 5.66E-07 
Cd 1.00E-03 2.42E-03 
Co 7.00E-05 5.96E-05 
Cu 1.50E-03 4.58E-03 
Cr(III) 1.00E-05 5.14E-06 
Cr(VI) 1.00E-05 5.14E-06 
Hg 4.70E-04 2.61E-04 
Mo 1.70E-03 1.33E-01 
Ni 1.60E-02 3.31E-02 
Pb 3.00E-04 1.77E-04 
Sb 2.50E-05 2.84E-05 
Se 1.00E-02 7.22E-02 
Sn 1.00E-03 2.07E-02 
Tl 2.00E-03 1.06E-03 
V 2.00E-05 1.11E-05 
Zn 1.00E-02 4.87E-02 
RAIS [14] 
 
5.3.2 Caracterització del risc objectiu 
 
En el sentit clàsic, el risc es defineix com la probabilitat de patir un dany. Si el resultat advers és 
mesurable el risc es pot quantificar multiplicant la severitat del dany per la probabilitat de que aquest 
tingui lloc.  
 
Seguint aquest raonament, en el cas d’efectes no cancerígens, es defineix l’índex de perill (HQ) com 





Així doncs es produeixen efectes adversos quan HQ ≥ 1. En el cas d’exposicions a diferents 
processos que impliquin risc, considerant que els efectes de les diferents vies són additius, es pot 
calcular l’índex de perill total com un sumatori dels índex de perill individuals. Per al càlcul de CQS, tal 
i com s’explica en l’apartat 5.3.1.1, es considera un valor objectiu del l’índex de perill (THQ).  
D’aquesta manera s’ha calculat les concentracions màximes en el sòl que impliquen  un valor de THQ 
igual a 1.  
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De la mateixa manera, el risc carcinogènic es defineix la probabilitat (P) de desenvolupar càncer. 
Aquest és proporcional a la dosi rebuda (D). Ambdós conceptes es relacionen mitjançant el factor de 




En el present estudi, s’ha calculat la concentració en el sòl per cada via d’exposició que implica una 
taxa de sobrerrisc de desenvolupar càncer de 10-5. Si considerem que els efectes de cada via són 
additius, podem calcular la probabilitat total de desenvolupar càncer com a la suma de les 
probabilitats individuals.  
 
Sabent que, amb l’excepció de la inhalació de volàtils provinents del sòl, la dosi rebuda és 
proporcional a la concentració en el sòl es poden desenvolupar les equacions anteriors per obtenir la 
concentració en el sòl (Ct) que implica un risc unitari tenint en compte totes les vies d’exposició 










on Ci és la concentració que implica un risc unitari per cada via. Aquesta equació no es compleix si es 
té en compte la inhalació de volàtils provinents del sòl ja que el factor de volatilització depèn de la 
concentració en el sòl. Per això, per obtenir Ct en el cas del Hg, s’ha partit d’una concentració inicial 
en el sòl hipotètica i s’ha realitzat un procés iteratiu fins que la diferència entre Ct entre dues iteracions 
successives ha estat inferior a 1%. 
5.3.3 Resultats 
 
Les Taules 5-7, 5-8, 5-9 i 5-10  mostren els valors de concentracions màximes admissibles en el sòl 
per a efectes sistèmics i cancerígens en els diferents escenaris considerats.  
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Taula 5-6. Valors de concentracions màximes admissibles en el sòl considerant efectes sistèmics per ús residencial amb horta. 
Les concentracions per cada via corresponen a risc unitari individual i la concentració total a risc unitari considerant totes les 










As 2.35E+01 5.48E+03  7.39E+01 1.12E+03 1.75E+01 
Ba 5.48E+03 2.61E+03  2.52E+05 4.57E+03 1.27E+03 
Be 1.46E+03 1.04E+02  3.60E+02 7.49E+02 6.95E+01 
Cd 7.82E+01 1.83E+04  1.80E+02 4.29E+01 2.40E+01 
Co 1.56E+03 1.04E+02  2.88E+05 3.50E+03 9.51E+01 
Cu 3.13E+03 7.30E+05  2.16E+05 1.37E+03 9.48E+02 
Cr(III) 1.17E+05 2.74E+07  1.35E+05 7.02E+05 5.75E+04 
Cr(VI) 2.19E+03 5.21E+02  1.08E+03 1.40E+03 2.49E+02 
Hg 2.35E+01 1.56E+03 7.42E+00 3.79E+02 5.40E+01 5.02E+00 
Mo 3.91E+02 9.13E+04  3.42E+04 5.71E+00 5.63E+00 
Ni 1.56E+03 3.65E+05  9.73E+04 1.47E+03 7.51E+02 
Pb 2.74E+02 6.39E+04  6.31E+04 2.98E+03 2.49E+02 
Sb 1.56E+01 7.30E+03  1.44E+02 3.74E+01 1.02E+01 
Se 3.91E+02 9.13E+04  3.97E+04 4.68E+01 4.17E+01 
Sn 4.69E+04 1.10E+07  1.08E+06 1.87E+03 1.80E+03 
Tl 5.84E+01 1.46E+03  2.88E+02 7.49E+01 2.89E+01 
V 5.48E+02 1.28E+05  1.26E+03 4.68E+03 3.52E+02 
Zn 2.35E+04 5.48E+06  1.08E+06 7.60E+03 5.70E+03 
 
Taula 5-7. Valors de concentracions considerant efectes cancerígens per l’escenari residencial amb horta. Les concentracions 









As 4.26E+00 2.83E+01 3.83E+00 5.82E+01 1.82E+00 
Be  5.07E+01   5.07E+01 
Cd  6.76E+01   6.76E+01 
Co  4.35E+01   4.35E+01 
Cr(VI)  1.01E+01   1.01E+01 
Ni  5.07E+02   5.07E+02 
 
Com es pot observar, en la majoria de casos els valors més restrictius en l’escenari residencial amb 
horta sempre apareixen en la via d’exposició oral. També cal destacar que, en els casos que s’ha 
considerat risc cancerígen, el valor derivat per aquesta via, amb l’excepció del Cd i el Ni, sol ser més 
restrictiu que el derivat considerant efectes sistèmics i, per tant, marcarà el valor final en el cas de 
derivar NGR.  
Indicadors de risc per a la salut humana. Implicacions dels models de transport 
 
 200 
Taula 5-8. Valors de concentracions considerant efectes sistèmics per l’escenari explotació agrícola. Les concentracions per 







Ingestió llet Total 
As 3.37E+02 7.47E+01 2.68E+03 5.98E+01 
Ba 1.37E+02 5.57E+04 2.50E+04 1.27E+03 
Be 2.25E+02 7.71E+02 9.21E+05 1.74E+02 
Cd 1.29E+01 2.51E+02 1.08E+02 1.10E+01 
Co 1.05E+03 5.69E+04 8.74E+04 1.02E+03 
Cu 4.11E+02 3.53E+02 2.28E+03 1.75E+02 
Cr(III) 2.11E+05 7.86E+04 7.61E+07 5.72E+04 
Cr(VI) 4.21E+02 1.57E+02 1.52E+05 1.14E+02 
Hg 1.62E+01 1.31E+01 3.00E+02 7.08E+00 
Mo 1.71E+00 1.55E+01 9.79E+00 1.33E+00 
Ni 4.42E+02 4.69E+02 1.58E+02 9.31E+01 
Pb 8.93E+02 3.61E+03 5.17E+03 6.29E+02 
Sb 1.12E+01 2.13E+03 3.67E+03 1.11E+01 
Se 1.40E+01 1.68E+00 1.81E+01 1.38E+00 
Sn 5.62E+02 7.02E+02 7.54E+03 3.00E+02 
Tl 2.25E+01 9.19E-01 1.98E+01 8.45E-01 
V 1.40E+03 1.22E+03 1.65E+05 6.51E+02 
Zn 2.28E+03 1.49E+02 1.60E+03 1.29E+02 
 
 Taula 5-9. Valors de concentracions considerant efectes cancerígens per l’escenari explotació agrícola. Les concentracions 







Ingestió llet Total 
As 1.75E+01 2.32E+04 1.39E+02 1.55E+01 
 
En el cas de l’escenari explotació agrícola, la ingestió de vegetals en els casos de Ba, Be, Co, Mo, 
Pb, Sb i Sn marca el valor més restrictiu per als efectes sistèmics. Per l’As, Cu, Cr(III), Cr(VI), Hg, Se, 
Tl, V i Zn, és la ingestió de carn la via d’exposició més sensible. En l’únic element en què s’ha 
considerat risc sistèmic i risc cancerígen, l’As, també el risc cancerígen marca una concentració més 
restrictiva en el sòl. 
 
Si comparem els valors obtinguts en ambdós escenaris amb els nivells de fons i referències calculats 
en el capítol 2 s’observa que, amb l’excepció del Cd, Cu, Mo, Se, Sn i Tl, els valors derivats per a l’ús 
residencial, són més restrictius que en el cas agrícola.  
Indicadors de risc per a la salut humana. Implicacions dels models de transport 
 
 201
Taula 5-10. Nivells de fons i referència per a elements traça en sòls superficials de Catalunya i concentracions màximes 
admissibles en el sòl en els dos escenaris considerats. Totes les unitats en mg·kg-1 
 Nivells de fons Nivells de referència Ús residencial Ús agrícola 
As 10.4 49.5 1.82 15.5 
Ba 43.5 268.7 1270 1270 
Be 1.28 3.81 50.7 174 
Cd 0.261 0.570 24.0 11 
Co 11.4 19.4 43.5 1020 
Cr(III)   57200 57500 
Cr(VI)   10.1 114 
Crtot 21.6 71.0   
Cu 15.4 43.3 948 175 
Hg 0.11 1.99 5.02 7.08 
Mo 1.08 2.89 5.63 1.33 
Ni 20.7 49.6 751 93.1 
Pb 21.7 55.5 249 629 
Sb 1.36 4.33 10.2 11.1 
Se 0.4171 0.4171 41.7 1.38 
Sn 2.79 6.08 1800 300 
Tl 0.472 1.08 28.9 0.845 
V 74.2 125.6 352 651 
Zn 56.1 95.3 5700 129 
1Límit de detecció   
  
D’altra banda, cal destacar que en la majoria els casos, els nivells de fons i referència calculats en el 
capítol anterior són inferiors als valors màxims admissibles en els escenaris considerats. Només el 
cas de l’As, el valor derivat en l’escenari residencial és inferior, tant al valor de fons com al valor de 
referència proposat anteriorment.  
 
Aquest fet ja és observat en estudis prèvis presents a la literatura. Tsuji i col. [31] calculen el risc 
associat a la ingesta de sòl en un escenari similar a l’ús residencial descrit en aquest estudi, i 
observen que utilitzant el valor de SFO per a As de 1.5 mg·(kg.dia)-1, la taxa de sobrerrisc és superior a 
10-4. Tot i això, els autors també observen que la dosi diaria d’arsènic associada a la dieta i al consum 
d’aigua és superior a la associada a la ingesta de sòl. Meacher i col. [32] utilitzen valors promig de la 
concentració d’arsènic en sòl entre 7.0 i 7.4 mg·kg-1 per calcular la ingesta total d’arsènic provinent del 
sòl i comparar-la amb la dosi provinent de la dieta, l’aigua i l’aire. Els autors estimen al voltant de l’1% 
respecte al total, la ingesta d’arsènic provinent del sòl.  
 
D’aquesta manera, podem considerar que, tot i que la concentració natural d’As en el sòl pot superar 
el valor màxim admissible en els escenaris considerats, la dosi provinent del sòl s’estima molt inferior 
a la rebuda per d’altres vies com la dieta o l’aigua. Per això no té sentit marcar un CQS amb un valor 
inferior al valor de fons que implicaria unes conseqüències econòmiques i socials importants.  
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5.4 Influència dels models de sorció-desorció de contaminants en la caracterització del 
risc per aigües subterrànies 
5.4.1 Introducció 
 
A l’hora de caracteritzar del risc associat a la presència de contaminants en aigües subterrànies, la 
predicció del transport de contaminants és un paràmetre clau. En el cas de definir els nivells genèrics 
de referència d’elements traça en el sòl s’ha de tenir en compte la possible lixiviació d’aquests 
contaminants al medi hídric subterrani, fet que implica l’aparició de noves vies d’exposició derivades 
del possible consum d’aquestes aigües subterrànies.  
 
Sovint, la complexitat dels mecanismes involucrats en la mobilitat dels elements traça en el sòl, 
juntament amb una falta de coneixement d’aquests mateixos i de les condicions ambientals obliga a 
simplificar el model conceptual. És per això que els programes d’anàlisi de risc, generalment utilitzen 
els models del coeficient de partició per predir la mobilitat d’un contaminant en el medi, en detriment 
de models més robustos que descriuen millor els mecanismes químics associats.   
 
Per contribuir a evidenciar la necessitat d’entendre els mecanismes que regulen la mobilitat dels 
elements traça en el medi natural, s’ha realitzat un anàlisi de la sensibilitat dels principals models 
disponibles per predir la mobilitat d’elements traça en sòls. Utilitzant les dades disponibles a la 
literatura i mitjançant l’ús del codi de transport geoquímic PHAST [33] s’ha definit un escenari teòric 
on s’estudia la variació de la concentració d’antimoni en l’aigua subterrània. Utilitzant els models de 
sorció desenvolupats en els capítols anteriors, s’ha estudiat la influència de les variacions en diversos 
paràmetres ambientals sobre la predicció de la concentració d’antimoni a la fase aquosa.  
 
El present exercici no té com a objectiu reproduir unes condicions naturals específiques sinó que 
pretén estudiar el comportament dels diferents models obtinguts en condicions diferents respecte sota 
les quals han estat derivats. Es pretén posar de manifest la necessitat d’obtenir models fiables en 
l’ampli rang de condicions ambientals presents a la natura. Tot i que és d’esperar que al medi natural 
hi puguin haver variacions de paràmetres individuals similars a les proposades, és possible que el 
conjunt de condicions no arribin mai a tenir lloc en un entorn real. 
5.4.2 Materials i mètodes 
5.4.2.1. Escenari de transport 
 
L’escenari de transport definit vol simular un transport reactiu en dues dimensions en la zona saturada 
del subsòl mitjançant una caixa rectangular de 100 metres de longitud, 10 d’alçada i 3 de profunditat. 
A 30 m de l’extrem esquerre de la caixa, s’ha definit una zona, també rectangular, de 6 metres de 
longitud, 8 d’alçada i 3 de profunditat, que representa la superfície reactiva del model (Figura 5-1).  






Figura 5-1. Esquema del model de transport reactiu definit (la profunditat està exagerada).  
 
Al basar el mètode de càlcul en la metodologia d’elements finits, és necessari discretitzar el model en 
cel·les individuals. En aquest cas, s’ha utilitzat una densitat longitudinal al flux d’aigua de 2 cel·les·m-1 
i d’ 1 cel·la·m-1 en les altres dues dimensions. La durada total de la simulació és de 8000 dies que 
s’han discretitzat en passos de 5 dies. Les prediccions de concentració en funció del temps dels 
models corresponen a un node (node A) situat just a continuació de la superfície reactiva en el centre 
de la secció i a una distància de 38 metres del marge esquerre. 
 
5.4.2.2. Model hidràulic 
 
Per al model hidràulic s’ha suposat que tot el medi és uniforme i que presenta les característiques 
resumides a la Taula 5-11: 
 
Taula 5-11. Característiques hidràuliques de l’escenari 
Paràmetre Valor 
porositat (θ) 0.2 
Dispersivitat longitudinal  0.5 m 
Dispersivitat horitzontal 0.2 m 
Dispersivitat vertical 0.2 m 
Conductivitat hidràulica longitudinal (Kx) 10-5 m·s-1 
Conductivitat hidràulica horitzontal (Ky) 10-5 m·s-1 
Conductivitat hidràulica vertical (Kz) 10-6 m·s-1 
 
 
El transport s’ha simulat definint un fluxe horitzontal estacionari de 4.32·10-2 m·dia-1 que es desplaça 
d’esquerra a dreta de l’escenari. La Figura 5-2 mostra la distribució d’alçades piezomètriques del 
model. 
 




Figura 5-2. Distribució de les alçades piezomètriques (m) del model. 
 
5.4.2.3. Model geoquímic 
 
La composició de l’aigua d’entrada s’ha suposat constant al llarg de la modelització i només se n’ha 
variat la concentració d’antimoni. Per tal d’obtenir un model realístic, s’ha utilitzat la composició de 
l’aigua subterrània del pou QLSub situat a Ventolà (Ripollès) corresponent a l’any 2001 facilitada per 
l’Agència Catalana de l’Aigua (Taula 5-12). S’ha escollit aquest pou per estar situat en una zona amb 
una elevada concentració d’antimoni en el sòl procedent de les mineralitzacions existents (veure 
capítol 2). Tenint en compte que es tracta d’un aigua subterrània, s’ha considerat condicions 
reductores que s’expressen en forma d’un potencial redox relativament baix. 
 












A temps inicial, el model se suposa equilibrat amb l’aigua de la composició anterior i s’ha variat la 
concentració d’antimoni a l’aigua d’entrada.  Amb l’objectiu d’estudiar com prediuen els diferents 
models l’adsorció i la desorció d’antimoni, s’ha introduït una concentració d’antimoni de 10-8 mol·dm-3 
(1.2 μg·dm-3) a l’aigua d’entrada des de temps 0 fins a 4000 dies i, seguidament, s’ha tornat a la 
composició inicial amb una concentració d’antimoni igual a 0 fins al final de la simulació. S’ha 
considerat que el pe de la dissolució és reductor i igual a 0.048. 
 
Per a la superfície reactiva s’han suposat dos models d’adsorció diferents. Per una banda s’ha utilitzat 
el model del coeficient de partició descrit en els capítols anteriors. Aquest model, tal i com ja s’ha 
comentat, suposa una distribució constant de l’antimoni entre la fase sòlida i la fase aquosa que 
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només depèn de la quantitat de sòlid i de la concentració inicial d’adsorbat i no té en compte la 
composició de la fase líquida ni de la fase sòlida (eq. 3.26). 
 
D’altra banda, s’ha suposat que la superfície reactiva conté un 5 % en pes de la mateixa goetita 
utilitzada en el capítol anterior, la resta del sòlid no reacciona amb cap de les espècies presents a la 
dissolució. A partir d’aquesta massa de goetita s’ha calculat el nombre total de sites disponibles per a 
l’adsorció de Sb(OH)6- a partir de l’àrea superficial i la densitat de sites derivada en els capítols 
anteriors. El mecanisme d’adsorció considerat ha estat el proposat en el capítol anterior i per Leuz i 
col. [34]:  
 
2>FeOH + Sb(OH)6- > (FeO)2Sb(OH)4- + 2H2O log K = 4.82±0.14 (5.1)
 
Per fer els càlculs d’especiació geoquímica el programa PHAST utilitza el codi PHREEQC [35]. 
Aquest model de càlcul no incorpora el model de la triple capa (TLM) utilitzat en el capítol anterior per 
descriure els resultats experimentals. Per això, mitjançant el codi FITEQL, s’han ajustat els resultats 
experimentals al model, àmpliament utilitzat, de la capa difosa (DLM) amb un valor de la constant de 
complexació log K = 4.50. El nombre de sites disponibles i l’àrea superficial s’han considerat iguals als 
obtinguts en el capítol 3.  
 
La principal diferència d’aquest model proposat per Dzombak i Morel [36], respecte al TLM és la 
descripció de la càrrega superficial i que només pot considerar complexes d’esfera interna. Per 
aquesta raó s’ha simplificat el model excloent la complexació de l’electrolit de fons utilitzat en els 
experiments (NaClO4). La Figura 5-3 mostra com els resultats poden ser descrits correctament (a pH 


















Figura 5-3. Ajust dels resultats experimentals al model DLM. 
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Per fer els càlculs d’especiació geoquímica, s’ha utilitzat la base de dades del programa MINTEQ2 v4 
[37] i s’han modificat les principals reaccions en fase aquosa de l’antimoni incorporant les constants 
termodinàmiques i mecanismes proposats per Filella i col. [38] (Taula I.1). Finalment, s’han considerat 
les constants de complexació Fe(III)-CO32- proposades per Grivé [39] i resumides a la Taula 5-13:
  
 Taula 5-13. Reaccions de complexació del sistema Fe(III) – CO32- utilitzades en el model geoquímic de transport reactiu [39]. 
Reacció log K 
Fe3+ + CO32- ↔ FeOHCO3 + H+ + H2O 24.24 
Fe3+ + 3 CO32- ↔ Fe(CO3)33- 10.76 
 
5.4.2.4. Resultats 
5.4.2.4.1. Model del coefficient de distribució (Kd) 
 
En aplicar aquest model, s’ha considerat que tot l’antimoni present a la fase líquida és disponible per 
l’adsorció. És a dir, l’única reacció que s’ha considerat que pateix l’antimoni és l’adsorció a la fase 
sòlida.  
 
En una primera aproximació, s’ha utilitzat el rang de valors de Kd que proposa la EPA per aplicació en 
models d’anàlisi de risc en sistemes sòl-aigua [11]. Els valors han estat derivats a partir d’una revisió 
bibliogràfica dels valors publicats en la literatura científica i verificats amb models estadístics i 
d’especiació geoquímica. En el cas de l’antimoni es proposa un rang de valors entre 0.1 i 2.7 dm3·kg-1 
amb un valor promig de 2.3 dm3·kg-1.  
 
Per comparar els valors proposats per la EPA amb valors experimentals, s’han utilitzat els valors de 
Kd derivats de l’estudi de la interacció de Sb(V) amb sòls naturals. També s’ha utilitzat el valor derivat 
de la isoterma de sorció de Sb(V) en goetita sintètica a 25 ºC i 0.01 mol·dm-3 de NaClO4 obtinguda en 
el capítol anterior. S’han utilitzat els punts que presentaven una concentració en equilibri a la fase 
aquosa més baixa per assegurar el comportament lineal del sistema i ajustar el model del coeficient 
de distribució mitjançant regressió a concentracions representatives de les condicions plantejades en 
el model (Figura 5-4). El valor de Kd ha estat corregit en funció de la relació sòlid-liquid en ambdós 
casos i per la concentració de goetita en el sòl en el segon cas.  
 




















Figura 5-5. Resultats experimentals d’adsorció de Sb(V) en goetita a 25 ºC i 0.01 mol·dm-3 de NaClO4 . La línia representa les 
prediccions del model del coeficient de distribució ajustat a les dades experimentals. 
 
Finalment, mitjançant el codi PHREEQC i obviant qualsevol mecanisme de transport, s’ha calculat 
l’especiació geoquímica a l’equilibri d’un punt del sistema. Incorporant les reaccions i constants 
termodinàmiques proposades per Filella i col. [38] i el mecanisme d’adsorció proposat en el capítol 
anterior i ajustat al model DLM, s’ha calculat l’especiació geoquímica a l’equilibri d’un punt de la 
superfície reactiva en contacte amb la dissolució definida anteriorment i una concentració 10-8 mol·dm-
3 d’antimoni total. A partir d’aquesta composició s’ha calculat el valor de Kd que seria equivalent al 
derivat d’un únic experiment batch, dut a terme en el laboratori equilibrant la solució de partida amb 
un sòl que conté un 5% de goetita.  
 
La Figura 5-6 mostra els resultats de la simulació amb els valors de Kd proposats per la EPA (màxim, 
mínim i promig), els obtinguts en experiments en columna de sòls reals en el capítol 3 i el calculat, a 
partir dels resultats de la isoterma de sorció de Sb(V) en goetita del capítol anterior, en un sòl amb un 
5 % de goetita. Les corbes concentració-temps corresponen al node A situat a continuació de la 
superfície reactiva.  
 



















Kd min EPA (0.1 kg·dm-3)
Kd mitjana EPA (2.4 kg·dm-3)
Kd max  EPA (2.7 kg·dm-3)
Kd Isoterma goetita  (8465 kg·dm-3)
Kd Sol1 (0.97 kg·dm-3)
Kd Sol5 (0.45 kg·dm-3)
Kd Sol6 (1.42 kg·dm-3)






Figura 5-6. Prediccions de la simulació de transport geoquímic de la concentració total d’antimoni en el node A utilitzant el 
model del coeficient de partició. S’han utilitzat el rang de valors de Kd proposats per la U.S. Environmental Protection Agency 
(EPA), els obtinguts a partir d’experiments en columna en sòls reals en el capítol 3 i els derivats d’experiments amb goetita 
sintètica en el capítol anterior. 
 
Com es pot observar, el rang de valors proposat per la EPA, engloba els valors obtinguts amb sòls 
reals i, per tant, les prediccions obtingudes utilitzant els valors extrems d’aquest rang (0.1 i 2.7 kg·dm-
3) engloba les prediccions obtingudes utilitzant els sòls reals de l’apartat anterior.  
 
Tot i això, cal destacar que les diferències entre les prediccions del valor mínim i el valor màxim 
proposat per la EPA són significatives. Durant el procés de sorció, el model que utilitza el valor inferior 
prediu una concentració a la fase aquosa molt similar al model que no conté una superfície reactiva, 
és a dir, que no pateix retard degut a la sorció. Quan la composició de la dissolució d’entrada canvia, 
el model prediu un augment brusc de la concentració a la fase líquida fins a assolir les concentracions 
de l’aigua d’entrada. De la mateixa manera, quan l’aigua d’entrada deixa de contenir antimoni, la 
concentració a la fase líquida disminueix fins a valors inferiors a 5·10-10 mol·dm-3 en un temps inferior 
a 1000 dies.  
 
Per altra banda, el model que utilitza un valor superior de Kd, prediu una concentració màxima en el 
punt estudiat de 7·10-9 mol·dm-3 al qual s’arriba de forma progressiva al llarg de la simulació. Però, un 
cop despareix la presència d’antimoni a l’aigua d’entrada, la disminució de la concentració en el punt 
estudiat és molt més progressiva degut a la desorció de l’antimoni prèviament retingut.  
 
En el cas de considerar que la superfície reactiva presenta un 5% de goetita, i utilitzant el valor de Kd 
obtingut en el capítol anterior (8465 kg·dm-3), la capacitat de sorció del sistema estudiat s’incrementa 
notablement i les concentracions assolides en l’aigua són notablement inferiors a les observades en 
qualsevol dels anteriors models. Cal remarcar però, que el valor de Kd utilitzat en aquest cas, s’ha 
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derivat d’experiments realitzats en condicions de gairebé saturació d’oxigen dissolt a la fase líquida. 
Això implica que les condicions dels experiments siguin oxidants i que, per tant, tot l’antimoni estigui 
en forma de Sb(OH)6-. El model de Kd utilitzat no és capaç de distingir entre estats d’oxidació o 
espècies químiques de l’adsorbat i el tracta com si estigués tot en la mateixa forma química que en 
els experiments en el laboratori. Com a conseqüència, el grau de sorció observat és molt elevat i el 
model prediu que la superfície reactiva actua com a barrera disminuïnt la concentració a la fase 
líquida del punt estudiat a valors inferiors a 2·10-10 mol·dm-3. Per altra banda, el model prediu un 
procés de desorció molt lent i, tot i que en concentracions molt reduïdes, el contaminant segueix 
present a l’aigua molt temps.  
 
La dosi a la qual s’està exposat durant l’episodi de contaminació-descontaminació és proporcional a 
la concentració i al temps d’exposició, és a dir, a l’àrea englobada sota cada corba de concentració-
temps de la Figura 5-6. Com es pot observar, en ambients amb una capacitat de sorció reduïda 
existeix poc o nul retard, assolint-se ràpidament valors de concentració equivalents a la concentració 
present l’aigua d’entrada al sistema, fet que implica una dosi elevada durant el període de 
contaminació. En zones on la sorció, i per tant el retard, és més important, les concentracions 
assolides són inferiors i per tant, la dosi és més reduïda durant el període de sorció però més elevada 
durant el període de desorció.  
 
Si es considera el risc sistèmic associat a la ingestió d’aigua contaminada, s’ha de tenir en compte la 
concentració màxima assolida durant tot el període d’exposició. El contaminant presenta un risc per a 
la salut humana quan la dosi rebuda és superior a la dosi de referència (eq. (5.16). En aquest cas, 
com més gran és la capacitat de sorció del medi, menor és la concentració màxima assolida i, per tant 
menor la dosi rebuda en un determinat intèrval de temps. En els casos on el retard és molt elevat, és 
possible que la dosi rebuda mai sigui superior a la dosi de referència fet que comporta que no 
s’observin efectes nocius sobre la salut. 
 
En el cas de què el contaminant presenti efectes carcinogènics, la sola presència del contaminant en 
el medi (C>0) ja implica un risc per a la salut i s’ha de tenir en compte la dosi total d’exposició. Si el 
temps total d’exposició engloba tot l’episodi de sorció-desorció, la dosi rebuda és igual que en el cas 
que no hi hagi retard del contaminant i, per tant, el risc associat als efectes carcinogènics també. Ara 
bé, en el cas que el retard sigui considerable, és possible que l’episodi de transport s’allargui més 
enllà del temps total d’exposició i, per tant, una part de l’àrea englobada sota la corba concentració-
temps quedi fora del càlcul de la dosi total. Això implica que el risc per a la salut associat a la 
presència del contaminant sigui inferior que en el cas de retards inferiors. 
 
5.4.2.4.2. Model de complexació superficial 
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En aquest apartat s’ha realitzat la mateixa simulació que en l’apartat anterior però introduïnt el model 
de complexació superficial derivat en el capítol anterior enlloc del model del coeficient de partició. Tal i 
com s’esmenta anteriorment, la part hidràulica del model s’ha mantingut exactament igual en totes les 
simulacions.  
 
En aquest cas s’ha considerat que la superfície reactiva conté un 5% de goetita que pateix totes les 
reaccions químiques descrites en la base de dades. És a dir, el nombre de sites disponibles depèn de 
la quantitat de goetita disponible que, al seu temps, pot patir reaccions de dissolució ja que la 
dissolució d’entrada no esta equilibrada amb aquesta.  
 
D’altra banda, ara entra en joc l’especiació química de l’antimoni en la dissolució. En el cas del model 
del coeficient de partició, es considerava que tot l’antimoni present a la dissolució estava disponible 
per a ser adsorbit. El fet d’introduïr un model de complexació superficial en la simulació implica que 
només les espècies definides pel model poden ser adsorbides. Tenint en compte la reacció de 
complexació definida, només l’espècie Sb(OH)6- pot ser adsorbida. És a dir, que les altres espècies 
d’antimoni no s’adsorbiran a la superfície reactiva. 
 
Per estudiar la sensibilitat dels models de complexació superficial s’ha variat sensiblement la 
composició de la solució d’entrada. Cal remarcar que totes les simulacions realitzades són 
equivalents a la simulació utilitzant el model del coeficient de partició amb el valor Kd igual a 8465 
kg·dm-3 de l’apartat anterior. El model del coeficient de partició no contempla variacions en les 
condicions a les quals s’ha derivat el valor de Kd i, per tant, com que s’ha mantingut la concentració 
d’antimoni a l’entrada constant, totes les simulacions han de predir el mateix comportament del 
sistema. L’objectiu del present exercici és posar en evidència les mancances d’aquest model en 
condicions properes a la realitat, i demostrar que els models que incorporen un mecanisme químic 
són molt més versàtils a l’hora de fer extrapolacions a condicions diferents a les de laboratori. 
 
En una primera bateria de simulacions, s’ha variat la concentració total de carboni inorgànic a l’aigua 
d’entrada. Les concentracions utilitzades han estat 3.98·10-5, 3.98·10-3 i 8·10-3 mol·dm-3. La resta de 
paràmetres s’han mantingut constants als descrits a la Taula 5-12. La Figura 5-7 mostra les 
prediccions de la simulació en el node A.  
 







































Figura 5-7. Prediccions de la simulació geoquímica de la concentració d’antimoni total i el pH en el node A a diferents 
concentracions de carboni inorgànic total a l’aigua d’entrada i utilitzant el model de complexació superficial DLM per a l’adsorció 
de Sb(OH)6- en goetita i el model del coeficient de partició amb Kd=8465 kg·dm-3. C1 = 3.98·10-3 mol·dm-3, C2 = 8·10-3 mol·dm-3, 
C3 = 3.98·10-5 mol·dm-3 
 
D’entrada, és pot observar que la retenció d’antimoni és molt més reduïda que en el cas d’utilitzar el 
model del coeficient de partició amb el valor de Kd de 8465 kg·dm-3 derivat en el laboratori. La 
concentració d’antimoni en el node A és molt més elevada en tots els casos perquè, en aquest cas, el 
pe de la dissolució és reductor i, per tant, el model considera que bona part de la concentració 
d’antimoni esta en la seva forma reduïda, Sb(OH)3, que no és disponible per la sorció ja que no se 
n’ha definit una reacció de complexació superficial. Tot i que Watkins i col. [40] i Leuz i col. [34] 
observen que la sorció de Sb(OH)3 en goetita és notable, la poca sensibilitat de l’adsorció als canvis 
de pH dificulta l’obtenció de constants de complexació superficials i per aquesta raó no s’ha tingut en 
compte la sorció d’aquesta espècie en les simulacions de la Figura 5-7.  
 
Per altra banda, a la Figura 5-7, s’observa un lleuger increment de la retenció de Sb(V) amb 
l’increment de la concentració total de carboni. Si és tenen en compte les reaccions de complexació 
de Fe amb CO32- i d’adsorció de CO32- en goetita,  en un principi es pot pensar que la concentració 
d’antimoni adsorbida d’antimoni hauria de disminuïr amb l’increment de la concentració de carboni 
total. L’augment de carboni inorgànic total a la dissolució augmenta la concentració de CO32- a la 
dissolució, afavorint la dissolució de goetita i adsorbint-se a la seva superfície, disminuïnt, en ambdós 
casos, la disponibilitat de sites per a l’adsorció d’antimoni.  
Aquesta aparent contradicció es pot explicar si es té en compte que, en primer lloc, la quantitat de 
sites disponibles per a la sorció és molt superior a la concentració de Sb(OH)6- i per tant, en les 
condicions definides, no hauria d’afectar sensiblement al seu grau d’adsorció. Per altra banda, 
incrementar la concentració de carboni inorgànic total, disminueix el pH de la dissolució degut a les 
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reaccions àcid-base del sistema CO32--HCO3- -H2CO3, factor al qual és molt sensible l’adsorció 
d’antimoni.  
És important destacar que aquests canvis en la concentració total de carboni inorgànic de l’aigua 
d’entrada no poden ser tinguts en compte pel model del coeficient de partició. Aquest és considerat 
purament empíric i no implica un mecanisme químic d’adsorció i, per tant, no es poden tenir en 
compte els canvis en la composició del sistema, fet que té conseqüències importants per al càlcul del 
risc associat a l’episodi de transport reactiu considerat.  
 
D’altra banda, si s’incorpora el complexe superficial proposat per Watkins i col., assumint que la 
constant de complexació del model DLM és la mateixa que la de l’espècie oxidada:  
 
2>FeOH + Sb(OH)3 ↔ >(FeO)2SbO2H3+ H2O log K = 4.50 (5.2)
 
s’observa una retenció molt similar a l’observada utilitzant el model del coeficient de partició amb el 

































Figura 5-8. Prediccions de la simulació geoquímica de la concentració d’antimoni total en el node A a diferents concentracions 
de carboni inorgànic total a l’aigua d’entrada. S’ha utilitzat el model de complexació superficial DLM per a l’adsorció de 
Sb(OH)6- i Sb(OH)3 en goetita i el model del coeficient de partició amb Kd=8465 kg·dm-3. C1 = 3.98·10-3 mol·dm-3, C2 = 8·10-3 
mol·dm-3, C3 = 3.98·10-5 mol·dm-3 
 
Si comparem les dues figures anteriors, podem observar una diferència de gairebé dos ordres de 
magnitud en la concentració predita en el node A. Si es considera l’adsorció de l’espècie reduïda, la 
superfície reactiva actua com a barrera retenint la major part d’antimoni. En aquest cas, un cop ha 
passat la concentració de Sb a la dissolució d’entrada disminueix, l’antimoni adsorbit comença a ser 
alliberat, quedant una concentració residual a la fase aquosa. En aquest cas, si l’exposició perdurés, 
la dosi total, proporcional a l’àrea inclosa sota la corba concentració-temps, seria igual en tots els 
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casos de les Figres 5-6, 5-7 i 5-8. Incloure l’adsorció de Sb(OH)3, implica un retard en el transport 
d’antimoni, allargant l’episodi de contaminació i disminuïnt la concentració màxima. Aquest fet, tal i 
com s’ha discutit anteriorment, té implicacions significatives tan en el càlcul del risc cancerígen com 
en el càlcul del risc sistèmic associat.  
 
D’altra banda s’observa que, com que el nombre de sites ocupats per complexes d’antimoni és 
superior en la Figura 5-8, l’augment de la concentració de carboni inorgànic total té l’efecte contrari 
que en el cas anterior. Com més gran és la concentració de carboni inorgànic a l’aigua d’entrada, 
menor és la retenció total de Sb. En aquest cas, tot i que l’evolució del pH és igual a les anteriors 
simulacions, la dissolució de la goetita afavorida per la presència de CO32- i la competició d’aquests 
últims ions per als sites disponibles, disminueixen la concentració d’antimoni retinguda a la superfície 
reactiva a mesura que la concentració de C inorgànic total a l’aigua d’entrada augmenta. El model del 
coeficient de partició no pot tenir en compte aquests canvis en les condicions ambientals, fet que, 
com es pot observar en les anteriors figures, pot suposar canvis en la concentració d’antimoni a la 
dissolució molt significatius. 
 
Per exemple, en la simulació de la Figura 5-8, la diferència en la concentració d’antimoni a la fase 
aquosa entre la dissolució amb una concentració de carboni inorgànic més baixa a la fase aquosa 
([C]tot = 3.98·10-5 mol·dm-3) i la concentració més alta ([C]tot = 8·10-3 mol·dm-3) arriba a ser gairebé del 
doble. Això pot implicar, tal i com s’ha mencionat anteriorment, diferències significatives entre la dosi 
real i les prediccions del model, portant a conclusions errònies en el càlcul del risc que poden suposar 
decisions incorrectes en la gestió del sòl.  
 
Finalment, s’han realitzat simulacions amb la composició de l’aigua d’entrada de la Taula 5-12 però 
variant el pH de la dissolució. La Figura 5-9 mostra els resultats considerant només l’adsorció de 
Sb(OH)6-. 
 
Com es pot observar, tot i que el pH de l’aigua d’entrada només s’ha variat 0.7 unitats, la concentració 
final a la sortida varia gairebé un ordre de magnitud. Com es va constatar en els experiments del 
capítol anterior i tal i com prediu el model de complexació superficial, l’adsorció en aquest cas es veu 
més afavorida a mesura que disminueix el pH de la dissolució. Això és degut, tal i com es menciona 
en el capítol anterior, a les propietats àcid-base dels sites disponibles per a la sorció. En aquest cas, 
si s’hagués utilitzat el model del coeficient de partició amb un valor de Kd experimental, els canvis en 
el pH de l’aigua d’entrada no s’haurien tingut en compte pel model i les prediccions haurien estat 
gairebé idèntiques, implicant un càlcul del risc associat a la presència d’antimoni superior al real.   
 








































Figura 5-9. Prediccions de la simulació geoquímica de la concentració d’antimoni total en el node A a diferents pH de l’aigua 
d’entrada. S’ha utilitzat el model de complexació superficial DLM per a l’adsorció de Sb(OH)6- en goetita. 
 
La Figura 5-10 mostra els resultats de les mateixes simulacions, però incorporant l’adsorció de 
Sb(OH)3.  
 
Un altre cop, la concentració a la fase aquosa predita pel model és molt inferior que en el cas 
d’incorporar només el complexe superficial de Sb(OH)6-. Tot i això, el comportament és contrari a 
l’observat anteriorment. En aquest cas com més baix és el pH de la dissolució, més alta és la 
concentració a l’aigua del node A, implicant una menor retenció, entrant en joc la dissolució de goetita 
segons la reacció:  
 
FeOOH(s) + 3 H+ = Fe+3 + 2H2O log K = 0.491 (5.3)
 
Com més àcid és el pH de l’aigua d’entrada, més afavorida es veu la dissolució del mineral i, per tant 
menys sites disponibles queden per a la retenció d’antimoni. Com que ara, el nombre de mol·lecules 
disponibles per a ser adsorbides és molt més gran, la relació entre els sites lliures i els sites 
disponibles és molt menor i qualsevol canvi en el nombre total de sites influencia considerablement la 
retenció del contaminant.  
 
Si s’hagués utilitzat un model empíric de sorció, no solament no s’hagués pogut tenir en compte 
l’adsorció separada de les diferents espècies d’antimoni, sinó que els canvis en el pH no haguéssin 
influenciat ni en el grau de sorció, ni en la dissolució de la goetita, mantenint constants el nombre total 
de sites a totes les simulacions i, per tant, predint concentracions a la fase aquosa molt simliars. 
 




































Figura 5-10. Prediccions de la simulació geoquímica de la concentració d’antimoni total en el node A a diferents pH de l’aigua 
d’entrada. S’ha utilitzat el model de complexació superficial DLM per a l’adsorció de Sb(OH)6- i Sb(OH)3 en goetita. 
 
Tot i que s’ha posat en evidència les mancances dels models empírics de sorció, tals com la isoterma 
de Freundlich o el coeficient de partició, el desenvolupament de models de complexació superficial 
per a la predicció de la mobilitat de contaminants, implica una profunda investigació dels mecanismes 
implicats i de totes les fases minerals i espècies químiques involucrades en el sistema. Pocs són els 
estudis presents a la bibliografia que segueixen el concepte de l’additivitat de components descrit en 
capítol 3 per predir la mobilitat de contaminants en medis naturals [p.e. 41,42,43].  En canvi, la 
necessitat d’estudiar el comportament i mobilitat dels elements traça en el medi, ha afavorit la 
utilització de l’aproximació de composició generalitzada, que utilitza models empírics més senzills. A 
l’hora d’aplicar aquest últim tipus d’aproximació per predir la mobilitat i el risc associat a la migració de 
contaminants en el medi natural, els resultats anteriors posen de manifest les mancances d’aquest 





En aquest capítol s’ha utilitzat les metodologies d’anàlisi del risc per calcular la concentració màxima 
d’elements traça admissible en el sòl. En un segon apartat, s’ha estudiat la sensibilitat dels models de 
sorció per a predir la mobilitat d’elements traça en sistemes naturals i les implicacions en els models 
d’anàlisi de risc.   
 
Pel cas dels elements traça amb efectes sistèmics sobre la salut, s’ha calculat el valor màxim 
admissible en el sòl que, considerant totes les vies d’exposició, implica un risc unitari. En el cas dels 
efectes cancerígens, s’ha considerat una taxa màxima de sobrerrisc de 10-5.  




S’ha definit dos escenaris conceptuals diferents. En l’escenari residencial amb horta, s’ha considerat 
l’exposició d’un infant i d’un adult als elements traça presents en el sòl a través de la ingestió de sòl, 
el contacte dèrmic, la inhalació de partícules suspeses i el consum de vegetals conreats en el sòl 
contaminat. En el cas del mercuri, també s’ha considerat la dosi rebuda a través de la inhalació de 
partícules del sòl.  
 
El segon escenari defineix una explotació agrícola i ramadera que inclou dos receptors adults i 
considera la ingestió de carn i llet de ramat criat en el sòl i la ingestió de vegetals conreats en aquest. 
 
En general, l’exposició al contaminant per la ingestió directa de sòl, és la via d’exposició més 
sensible, presentant els valors més restrictius per al primer escenari. Si es considera risc cancerígen, 
el valor sól ser més restrictiu que pels efectes sistèmics. En el segon escenari les vies d’exposició que 
consideren la ingesta de carn i vegetals presenten els valors més restrictius. 
 
Els valors màxims de concentració d’elements traça admissibles en el sòl calculats són, amb 
l’excepció de l’As, inferiors als valors de fons i referència calculats en el capítol 2. Tot i que la 
concentració natural d’As en el sòl pot superar el valor màxim admissible en els escenaris 
considerats, els estudis presents a la literatura estimen que la dosi provinent del sòl és molt inferior a 
la rebuda per d’altres vies com la dieta o l’aigua. 
 
Pel què fa referència al segon apartat, s’ha definit un model conceptual de transport per a observar el 
comportament dels diferents models de sorció-desorció desenvolupats en els capítols anteriors.  
 
S’ha simulat la sorció i desorció d’antimoni en un sòl amb un 5 % de goetita i una composició en la 
fase aquosa real i constant. Els resultats mostren que, tot i que els valors de Kd presents a la literatura 
engloben els resultats obtinguts en el capítol 3, aquests no poden simular la superfície reactiva 
considerada i són insensibles a canvis en la composició de la dissolució. Aquest fet pot derivar en 
conclusions errònies sobre la mobilitat dels contaminants en el sòl i el seu risc associat que poden 
implicar enormes costos econòmics i socials deguts a la presa de decisions incorrectes. 
 
Els models de complexació superficial permeten descriure el comportament del sistema davant canvis 
en les condicions ambientals. Tot i això, la complexitat dels sistemes naturals en dificulta la seva 
derivació i aplicació afavorint l’aplicació de models empírics.  
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Annex I.  





Figura 0-1. Diagrama de difracció de raigs-X del sòl 1 









Figura 0-3. Diagrama de difracció de raigs-X del sòl 3 










Figura 0-5. Diagrama de difracció de raigs-X del sòl 5 










Figura 0-7. Diagrama de difracció de raigs-X del sòl 7 









Figura 0-9. Diagrama de difracció de raigs-X de la mostra de goetita natural 














I. 2  Reaccions i constants termodinàmiques 
 
 
Taula I-1. Reaccions i constants termodinàmiques de Sb [1] 
Reaccio log K 
Sb(OH)3 + 3 H+ ↔ Sb+3 + 3 H2O -0.01874 
Sb(OH)3 + 2 H+ ↔ Sb(OH)+2 + 2 H2O 1.19 
Sb(OH)3 + H+ ↔ Sb(OH)2+ + H2O 1.371 
2 Sb(OH)3 + 4 H+ ↔ Sb2(OH)2+4 + 4 H2O 3.545 
Sb(OH)3 + H2O ↔ Sb(OH)4- + H+ -11.70 
Sb(OH)3 + 2 H2O ↔ Sb(OH)5 + 2 e- + 2 H+ -22.33 
Sb(OH)5 + H+ ↔ Sb(OH)4+ + H2O -2.28 
Sb(OH)5 + H2O ↔ Sb(OH)6- + H+ -2.82 
2 Sb(OH)3 ↔ Sb2O3(s) + 3 H2O 8.40 
Sb(OH)3 ↔ Sb(OH)3 (s) 0.2327 
2 Sb(OH)3 ↔ Sb2O3 (cubic) + 3 H2O 11.44 
2 Sb(OH)3 ↔ Sb2O3 (rombic) + 3 H2O 10.00 
Sb(OH)3 ↔ SbOOH(s) + H2O 4.371 
4 Sb(OH)3 ↔ Sb4O6 (s) + 6 H2O 18.53 
4 Sb(OH)3 ↔ Sb4O6 (cubic) + 6 H2O 18.56 
4 Sb(OH)3 ↔ Sb4O6 (rombic) + 6 H2O 17.71 
3 H+ + 3 e- + Sb(OH)3 ↔ Sb(s) + 3 H2O 12.26 
2 Sb(OH)3 ↔ Sb2O4(s) + 2 H2O + 2 e- + 2 H+ -1.68 
2 Sb(OH)5 ↔ Sb2O5(s) + 5 H2O 7.4 
 
Taula I-2. Reaccions i constants termodinàmiques de Se [2] 
Reaccio log K 
SeO4-2 + 9 H+ + 8 e-  ↔  HSe- + 4 H2O 81.57 
HSe- ↔  Se-2 + H+ -14.91 
H+ + 1 HSe-  ↔  H2Se 3.85 
4 HSe- ↔  Se4-2 + 4 H+ + 6 e- 13.38 
2 HSe- ↔  Se2-2 + 2 H+ + 2 e- -4.50 
3 HSe- ↔  Se3-2 + 3 H+ + 4 e- 5.24 
SeO4-2 + 2 H+ + 2 e-  ↔  SeO3-2 + 1 H2O 28.04 
SeO3-2 + H+  ↔  HSeO3- 8.36 
2 H+ + SeO3-2  ↔  H2SeO3 11.0 
SeO4-2 + H+  ↔  HSeO4- 1.75 
HSe- ↔ Se(s) + H+ + 2 e-  7.62 
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